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 1. INTRODUZIONE 
 
 
1.1 LA QUESTIONE SITI CONTAMINATI 
 
Il problema dei siti contaminati è stato regolamentato solo nelle ultime due 
decadi, grazie allo sviluppo delle metodologie per la gestione dei suoli inquinati e la 
loro bonifica (Scullion, 2006).  
In Italia, solo a seguito dell’emanazione della Legge 9 dicembre 1998 n° 426, 
recante “Nuovi interventi in campo ambientale”, sono stati previsti i primi interventi 
relativi ad un programma nazionale di bonifica e ripristino ambientale dei siti inquinati, 
riportando un primo elenco di 17 siti di interesse nazionale, successivamente integrato. 
Il D.M. 25 ottobre 1999 n° 471 definisce, invece, il “Regolamento recante criteri, 
procedure e modalità per la messa in sicurezza, la bonifica e il ripristino ambientale dei 
siti inquinati ai sensi dell’Art. 17 del Decreto Legislativo 5 febbraio 1997 n° 22 e 
successive modifiche ed integrazioni”, successivamente modificato ed integrato dal 
cosiddetto Testo Unico Ambientale (Decreto Legislativo n.152 del 2006). 
Esistono diverse possibilità per contaminare un suolo: deposizioni atmosferiche 
da traffico, inceneritori (Helmisaari et al., 1995) o industrie, sversamento di liquidi 
come petrolio o solventi industriali (Collins et al., 2002), stoccaggio o interramento 
illecito di rifiuti. Effettivamente, molto è dipeso dalle "cattive" abitudini e pratiche 
operate nel passato dall’agricoltura, dall’industria, dalle piccole e medie attività 
artigianali o dai singoli cittadini; si sono, così, definite situazioni di forte inquinamento 
di porzioni di terreno, che vengono scoperte con l’espansione delle città, o con il 
cambio della destinazione d’uso di suoli strategici per lo sviluppo economico. 
 
La pericolosità dei siti contaminati dipende dalle molteplici vie di contatto fra 
l’uomo e gli inquinanti presenti nel terreno. Il suolo, infatti, può agire sia da recettore 
che da sorgente secondaria di contaminanti (Birch e Snowdon, 2004). Viene definita 





scarico, il meccanismo di trasporto e i processi ambientali necessari, mentre una 
sorgente secondaria viene definita come il mezzo ambientale impattato al quale il 
recettore è esposto (Carlo et al., 2001). 
Gli uomini possono entrare in contatto con i contaminanti mediante ingestione di 
acqua di falda contaminata, contatto dermico con terreno inquinato, inalazione di 
polvere o vapori tossici o consumo di prodotti cresciuti su aree inquinate (Nathanail e 
Earl, 2001). I suoli contaminati, inoltre, possono promuovere un effetto fitotossico nei 
confronti della vegetazione (Chaineau et al.. 1997; Siddiqui et al., 2001) o incidere 
negativamente sul naturale ciclo biologico dei nutrienti (Belyaeva et al., 2005; Khan e 
Scullion 1999).  
 
Accanto alle implicazioni civili e penali connesse all’inquinamento di un suolo, 
va, quindi, necessariamente indicato ed enfatizzato il potenziale impatto sanitario nei 
confronti della popolazione provocato dalla contaminazione, senza tuttavia tralasciare 
che il fenomeno va a turbare i già delicati, e talvolta compromessi, equilibri che si sono 
instaurati fra i diversi comparti ambientali. In altri termini, l’assenza di attività 
antropiche dirette, in una zona contaminata, non deve abbassare l’allerta, ma deve 
indirizzare e concentrare attenzione ed interesse sulla mobilità dei contaminanti verso i 
limitrofi comparti ambientali, siano essi falde, mare, sedimenti, altri terreni o biota. 
Proprio l’acqua può giocare un ruolo importante nel determinare la mobilità dei 
contaminanti: il dilavamento dei terreni inquinati a carico delle piogge o le falde 
naturalmente presenti nel sottosuolo possono attribuire alle varie classi di contaminanti 
diverse destinazioni finali o, più facilmente, temporanee. 
Il mare, a tal proposito, opera un’efficace azione di dilavamento (sea-washing) 
della linea di costa, definendo il destino dei contaminanti che si possono ripartire in 









1.2 I SITI DI INTERESSE NAZIONALE 
 
I Siti di Interesse Nazionale (SIN) sono individuati in relazione alle 
caratteristiche del sito inquinato, in termini di estensione e densità di popolazione 
dell'area interessata, la quantità e la pericolosità degli inquinanti presenti, i rischi 
sanitari ed ecologici e di pregiudizio per i beni culturali ed ambientali (www.apat.gov.it) 
Mediante le leggi 426/98 e 388/2000, il Programma Nazionale di Bonifica e 
Ripristino Ambientale predisposto dal Ministero dell'Ambiente (D.M. 468/01),  la legge 
178/2002, il decreto ministeriale 24/02/2003 e il decreto legislativo 152/2006 sono stati 
individuati i siti di interesse nazionale italiani, che sono ad oggi in numero di 54. 
Data l’importanza dei SIN, è stata istituita l’anagrafe dei siti contaminati, uno 
strumento predisposto dalle regioni e dalle province autonome, previsto dalle norme sui 
siti contaminati (articolo 17 del D.M. 471/99 e articolo 251 del D.Lgs 152/06), che 
contiene: l'elenco dei siti sottoposti ad intervento di bonifica e ripristino ambientale 
nonché interventi realizzati nei siti medesimi; l’individuazione dei soggetti cui compete 
la bonifica; gli enti pubblici di cui la regione intende avvalersi, in caso d’inadempienza 
dei soggetti obbligati, ai fini dell’esecuzione d’ufficio. 
I contenuti e la struttura dei dati essenziali dell'Anagrafe dei siti da bonificare, 
sono stati definiti dall’APAT (attuale ISPRA, cioè Istituto Superiore per la Protezione e 
la Ricerca Ambientale) in collaborazione con le Regioni e le ARPA. La prima versione 
di questi criteri è stata pubblicata nel corso del 2001. 
In Friuli Venezia Giulia esistono due siti di interesse nazionale: il sito della 
laguna di Grado e Marano (DM 24 febbraio 2003) e il sito della zona industriale della 













Figura 1.1 – Perimetrazione del sito di interesse nazionale di Trieste 
1.3 IL SIN DELLA PROVINCIA DI TRIESTE  
 
Il Sito di Interesse Nazionale di Trieste (Figura 1.1), individuato con Decreto del 
Ministero dell’Ambiente del 24 febbraio 2003 riguarda una superficie territoriale di 
1700 ettari, di cui circa 1200 ettari in mare e circa 500 ettari sulla terraferma, relativi 
alla Provincia di Trieste e suddivisi tra i Comuni di Trieste e Muggia.  
 
Nel SIN, che rientra per la quasi totalità nelle competenze territoriali dell’Ente 
Zona Industriale di Trieste (E.Z.I.T), insistono circa 350 realtà industriali, 
prevalentemente di medio-piccole dimensioni, ma anche un importante stabilimento 
siderurgico.  
Parte del SIN, su cui hanno operato due insediamenti industriali, ora dismessi, 





dopoguerra, di imponenti interventi d’interramento, non solo di inerti, ma anche di 
rifiuti industriali misti, scorie e ceneri del vecchio inceneritore, ormai dismesso.  
Al 31 dicembre 2005 sono stati caratterizzati circa 330 ettari; le operazioni di 
caratterizzazione hanno evidenziato una situazione di inquinamento diffusa a “pelle di 
leopardo”, con interri di prodotti di risulta di idrocarburi, scorie derivate dall’impiego di 
carbone e di minerali per l’attività di cokeria ed altoforno, rifiuti industriali vari e ceneri 
di inceneritore; gli inquinanti (soprattutto metalli pesanti, idrocarburi, idrocarburi 
policiclici aromatici, diossine, amianto) sono localizzati mediamente ad una profondità 
di due o tre metri e si presentano a diversi livelli di concentrazione 
Le falde idriche si ritrovano ad una profondità maggiore di 40 metri e risultano 
in genere protette dalla contaminazione da strati argillosi. A livello superficiale non si 
presentano vere e proprie falde, ma solo infiltrazioni  di acque meteoriche e maree che 
percorrono i terreni con velocità molto basse, dilavandoli dai contaminanti più solubili. 
 
Nell’ambito della caratterizzazione dell’area marina individuata ai sensi del 
Decreto del Ministero dell’Ambiente, alla data del luglio 2003 è stato presentato da 
ICRAM (Istituto Centrale per la Ricerca scientifica e tecnologica Applicata al Mare, 
attuale ISPRA) il “Piano di Caratterizzazione Ambientale dell’Area Marino Costiera 
prospiciente il Sito di Interesse Nazionale di Trieste.” Al momento tale Piano di 
Caratterizzazione non è stato ancora completato, mentre sono state effettuate alcune 
parziali caratterizzazioni limitatamente ad alcune aree prospicienti il litorale ed oggetto 












1.4 IL GOLFO DI TRIESTE 
 
Come definito nel capitolo 1.2, buona parte (1200 ettari su 1700) del SIN  della 
provincia di Trieste è costituito da mare, e più precisamente dalla Baia di Muggia, 
un’insenatura del Golfo di Trieste. 
Il Golfo di Trieste, ubicato nel mare Adriatico settentrionale, è compreso tra 
l'isola di Grado (Friuli Venezia Giulia) e Punta Salvore, nei pressi di Pirano e ha 
un'estensione di circa 550 km2 con profondità media di 16 m, mentre la profondità 
massima non eccede i 25 m (it.wikipedia.org/wiki/Golfo_di_Trieste). 
Tale area è caratterizzata da alta variabilità, essendo soggetta a pronunciati cicli 
stagionali e forti eventi metereologici (Malačič e Petelin, 2001). Il forte vento 
proveniente da Est-Nord-Est, chiamato Bora, caratterizza il golfo, garantendo il 
rimescolamento delle acque e, più precisamente, promuovendo la circolazione degli 
strati superficiali verso il mare aperto e richiamando acque più pulite dalla costa istriana 
(Stravisi, 1981). 
Il fiume Isonzo esercita un forte impatto sull’idrologia del golfo, mentre altri 
corsi d’acqua rappresentano solo il 10% circa di apporto di acque dolci (Olivotti et al. 
1986): il Timavo, il Rio Ospo e il torrente Rosandra sfociano nel tratto italiano, in 
quello sloveno i fiumi Risano (Rižana) e Dragogna (Dragonja), quest'ultimo al confine 
con la Croazia. 
Le caratteristiche fisiche del Golfo incidono sulla produttività di questo 
ecosistema relativamente poco profondo (Malej et al., 1995), che si contraddistingue 
per apparizioni di mucillagini e drastiche diminuzioni nella concentrazione di ossigeno 
dei livelli più profondi (Aleffi et al., 1992; Malej e Malačič, 1995; Deggobis et al., 
1995). 
Inoltre, le due città costiere che si affacciano sul Golfo, cioè Capodistria 
(Slovenia) e Trieste, assieme alla cittadina di Muggia, con insediamenti industriali, 
depositi costieri di petrolio, rilevanti traffici marini, il settore della pesca e il turismo 





Figura 1.2 – Veduta del Golfo di Trieste. 
Lo sviluppo del porto di Trieste è iniziato nei primi anni del ‘900 con la 
costruzione delle tre dighe (1904-1909) a protezione del Porto Nuovo, la creazione di 
una vasta zona industriale presso l’Area Gaslini (Drozina, 1999), l’insediamento di una 
raffineria, oggi dismessa, e del complesso industriale dell’acciaio. Per una definizione 
più completa del quadro portuale vanno ancora annoverati il canale industriale 
(completato negli anni ’50), il canale navigabile (1966) e la costruzione nel 1967 del 
terminale dell’oleodotto transalpino Trieste-Monaco (SIOT) (Russiani, 1992), il più 
importante oleodotto che serve il centro Europa con 34 milioni di tonnellate di greggio 








1.4.1 Inquinamento del Golfo di Trieste 
Il Golfo di Trieste è una delle aree più largamente urbanizzate del mar Adriatico, 
con attività urbane, industriali e agricole che ne hanno causato la contaminazione in 
termini di composti organici, definendo un arricchimento dei sedimenti in contaminanti 
come gli idrocarburi policiclici aromatici (IPA) (Notar, Leskovšek e Faganeli, 2001) e i 
policlorobifenili (PCB) (Adami et al., 2000). Generalmente, i sedimenti contengono 
concentrazioni di contaminanti organici come gli IPA che sono superiori di 3 ordini di 
grandezza rispetto alla colonna d’acqua sovrastante (Naes e Oug, 1997). Le 
concentrazioni di IPA registrate sui sedimenti del Golfo di Trieste variano in funzione 
delle attività caratterizzanti il punto di campionamento e possono variare da 35 ng/g ai 
599 ng/g s.s. (sedimento secco)  (Notar, Leskovšek e Faganeli, 2001), paragonabili a 
quelle riscontrate presso Chioggia (da 24 ng/g a 507 ng/g sul sedimento secco) e presso 
Ancona (da 33 ng/g a 306 ng/g sul sedimento secco) da Magi et al. (2002) e con le 
concentrazioni riportate da De Lazzari et al. (2004) per l’Adriatico (9 ng/g – 418 ng/g). 
I PCB nel golfo di Trieste, invece, variano da 68 a 2368 ng/g s.s. (Adami et al., 2000), 
paragonabili a quelle riscontrate nel golfo di Venezia che variano tra 17 e 4040 ng/g s.s. 
(Frignani et al., 2004), ma discordanti da quanto riportato da De Lazzari et al. (2004) 
(da 1 ng/g a e 15 ng/g), nel cui studio, tuttavia, i campionamenti sono stati effettuati a 
largo e non presso la costa, sicuramente più antropizzata e, conseguentemente, più 
contaminata. 
Le concentrazioni di piombo registrate presso il Golfo di Trieste sono comprese 
in un range che va dai 100 mg/kg ai 700 mg/kg sul s.s. (Adami et al., 1997), con valori 
che decrescono all’aumentare della distanza dalla costa. Tali dati si discostano dai valori 
di concentrazione di piombo riscontrati da Giani et al. (1994) che, in campioni prelevati 
presso il golfo di Ravenna registrano valori da 15 mg/kg a 57 mg/kg sul sedimento 
secco, mentre presso il mar Piccolo (Taranto) sono segnalati valori compresi 
nell’intervallo 32-202 mg/kg sul sedimento secco (Calace et al., 2005), sicuramente più 
prossimi a quelli del golfo di Trieste, ma sempre inferiori. 
Il Golfo di Trieste è soggetto ad un notevole inquinamento da mercurio, 





Lubiana, Slovenia), la seconda area al mondo per estrazione di mercurio, ormai 
dismessa. Il golfo, infatti, viene annoverato fra le aree più contaminate da mercurio del 
Mediterraneo (Horvat et al., 1999) con concentrazioni che variano nel range  0,06-30,38 
mg/kg di sedimento secco (Covelli et al., 2001). Calace et al., 2005, presso il mar 
Piccolo (Taranto) hanno registrato valori di mercurio compresi nell’intervallo 0,03-
11,60 mg/kg sul sedimento secco, mentre Giani et al., 1995, hanno evidenziato presso il 
golfo di Ravenna valori compresi nel range 0,13-1,93 mg/kg sul secco. 
Naturalmente, l’inquinamento si ripercuote anche sulle specie animali presenti 
nel Golfo: uno studio condotto dal nostro gruppo di ricerca (Falomo et al., 2008) ha 
sottolineato la presenza diffusa di contaminanti organici in specie bentoniche e stanziali 
come Squilla mantis (pannocchia), Gobius niger (ghiozzo nero) e Mitylus 
galloprovincialis (mitili) nel Golfo di Trieste, soprattutto in termini di IPA e pesticidi 
organoclorurati. Tale studio ha evidenziato, tuttavia, una disomogeneità della 
contaminazione del Golfo di Trieste, molto legata alla vicinanza alle attività antropiche 
caratterizzanti il golfo stesso (scarichi reflui, aree diportistiche o portuali, aree 
industriali o adibite a mitilicoltura). Gli IPA espressi come sommatoria possono arrivare 
fino ad un massimo di 300 µg/kg in mitili e pannocchia (200 µg/kg in ghiozzo nero), 
mentre i pesticidi organoclorurati possono arrivare fino ad un massimo di 12 µg/kg nei 

















Figura 1.3 - Mappa dei Comuni di Trieste e Muggia estratta dalla CRN 25.000. Il 
rettangolo rosso indica l’ubicazione del sito Acquario. 
1.5 AREA DI STUDIO: IL SITO ACQUARIO 
 
Come definito nei capitoli precedenti, la provincia di Trieste è caratterizzata 
dalla presenza di un sito di interesse nazionale; a tale area ne vanno aggiunte altre di 
dimensioni ridotte, soggette, comunque, ad interventi di caratterizzazione, messa in 
sicurezza d'emergenza, bonifica, ripristino ambientale e attività di monitoraggio. 
Esiste, inoltre, l’evidenza di diverse discariche fronte mare, legittimate, in 
passato, da autorizzazioni non più sostenibili dall’attuale legislazione, o non legittime, 
come testimonia la recente scoperta a carico della Guardia di Finanza di una discarica 
per inerti di 23000 m2 fronte mare, collocata  fra la banchina della Ferriera e lo Scalo 
Legnami, che, con 4000 metri cubi di rifiuti speciali, ha coinvolto anche i fondali 
limitrofi (sequestro datato 15 maggio 2008) (www.ecoblog.it). 
Il sito inquinato oggetto della presente tesi di dottorato (Figura 1.3) rientra in 
questa categoria: è, infatti, ubicato in un’area compresa nella fascia costiera del Comune 
di Muggia (Trieste), che costeggia la Strada Provinciale n. 14 (Muggia – Lazzaretto) tra 
Punta Sottile e Punta Ronco. Il sito, sottoposto a vincolo paesaggistico ai sensi del D. 





e D.Lgs. n. 157 del 24/03/2006), rientra, grazie all’ubicazione lungo la strada costiera, 
fra le aree di notevole interesse pubblico “per gli aspetti paesaggistici offerti dal sito” 
caratteristici del Golfo di Trieste (delibera della Giunta Regionale n. 963 del 
25/03/2004).   
Il sito, confinante con il SIN di Trieste, ne è attualmente escluso dalla 
perimentrazione, sia in termini di area marina che di terraferma. 
 
 
1.5.1 Ricostruzione storica  
La storia del sito Acquario affonda le radici alla fine negli anni ’80, quando 
venne proposta la “costruzione di un terrapieno e relative opere di difesa a mare” per la 
costruzione di un centro turistico in località Punta Ronco (C.I.G.R.A., 2008). 
Tale progetto si è intrecciato con la realizzazione di un impianto di smaltimento adibito 
a discarica di II categoria tipo “A”, destinata dal legislatore allo stoccaggio di materiali 
inerti. 
In altri termini, il progetto relativo a questo sito consisteva nello smaltire materiali 
inerti, mediante cui costruire il terrapieno sul quale realizzare il centro turistico. 
 
A seguito di numerosi interpelli, richieste di autorizzazione, interventi degli 
enti pubblici (Comune di Muggia, Regione Friuli Venezia Giulia, Capitaneria di Porto, 
Ministero per Beni Culturali e l’Ambiente) il 21 febbraio 1998 la Società Acquario s.r.l. 
ottiene in anticipata occupazione dall’Amministrazione Marittima, per tramite della 
Capitaneria di Porto di Trieste, una concessione per 15 anni di uno specchio acqueo 
demaniale marittimo della superficie complessiva di 28.000 m2 circa, per la costruzione, 
previo imbonimento, di uno stabilimento balneare con relativi servizi di supporto nel 
tratto costiero compreso tra Punta Olmi e Punta Sottile. 
Ai primi lavori ne seguono altri di ampliamento del terrapieno con 
imbonimento delle rive con materiali terrosi e simili in località Punta Sottile con 
prescrizioni sui materiali da conferire e obbligo di realizzare una barriera flottante sul 





Nel gennaio 2003 il Comando dei Carabinieri per la Tutela dell’Ambiente - 
Nucleo Operativo Ecologico (NOE) di Udine denuncia il ritrovamento di inquinamento 
ambientale emerso dalle indagini eseguite sull’area in uso alla società Acquario s.r.l. 
derivante dalle attività di discarica di materiali inerti esplicata dalla stessa società. Alla 
denuncia sono seguiti il sequestro preventivo a carico del GIP di Trieste (febbraio 
2003), e l’attivazione della procedura di messa in sicurezza d’emergenza, bonifica e 
ripristino ambientale ai sensi dell’art. 17 del D.Lgs. 22/97 e art. 8 del D.M. 471/99 del 
sito inquinato, mediante ordinanza del Comune di Muggia (marzo-aprile 2003). 
Nel maggio del 2004 viene presentato il Piano di Caratterizzazione redatto 
dalla  società S.G.M. Geologia e Ambiente s.r.l.. 
Nel febbraio 2007, al Centro Interdipartimentale Gestione Recupero Ambiente 
(CIGRA) dell’Università degli Studi di Trieste è stato conferito l’incarico dal Comune 
di Muggia di redigere il piano operativo di  bonifica del sito "Acquario". 
La storia del sito è arricchita dalle denunce dell’associazione ambientalista 
Amici della Terra e dal quadro normativo in ambito ambientale che, nei vent’anni 
passati, ha subito diversi, e talvolta profondi, cambiamenti in tema di siti contaminati e 
discariche.  
Inoltre, le diverse interpretazioni sulla medesima normativa, più o meno 
restrittive a seconda di chi se ne faceva carico, hanno definito la destinazione d’uso del 
sito “ad uso verde pubblico, privato e residenziale” (la cosiddetta Colonna A del DM 
471/99 e del seguente 152/2006) o “ad uso commerciale ed industriale” (la cosiddetta 
Colonna B). La differente destinazione d’uso ha, ovviamente, delle conseguenza in 
termini di valori di concentrazione soglia di contaminazione nel suolo e nel sottosuolo: 
infatti tali concentrazioni sono più alte per l’uso commerciale ed industriale e tollerano 










Figura 1.4: Foto risalenti rispettivamente al 1998 e 2007 
1.5.2 Descrizione dell’area 
Il sito Acquario, che si ritrova in un versante stretto e allungato, parallelo alla 
costa, su substrato erosivo flyschoide, presenta gli esigui corsi d'acqua torrentizi Rio 
Ronchi verso Est e Rio Almerigotti a Sud, ed è contrassegnato da uno spartiacque posto 
a Nord nell'altura collinare. La geomorfologia dell'area è paragonabile, in parte, a quella 
dei rilievi collinari incisi da un’idrografia prevalentemente torrentizia costituiti dal 
Flysch triestino, il quale è sottoposto con facilità a fenomeni di erosione a causa delle 
sue caratteristiche litologiche e strutturali (Ballarin e Semeraro, 1997) . Di conseguenza 
i processi gravitativi e di dilavamento risultano particolarmente intensi e portano ad una 
continua evoluzione del suolo e dei versanti.  
Il sito è costituito da un terrapieno di colmata di superficie 28.094 m2, di cui 
24.583 m2 di terrapieno e 3.511 m2 di scogliera. Ha un’estensione lungo-costa di circa 
1.000 m ed una larghezza media di circa 30 m. Considerando uno spessore medio del 
terreno di riporto di circa 4 m, il volume totale del terrapieno risulta di circa 100.000 
m3. La Figura 1.4 mostra due foto risalenti ad epoche diverse; quella a sinistra, risalente 
ad un imbonimento terminato nel 1998, mostra la prima fase di colmata realizzata; 
quella a destra, del 2007, mostra il terrapieno finale. 
Dalle perizie del dottor Sanna e dottor Gisotti su incarico della Procura della 
Repubblica presso il Tribunale di Trieste nel marzo 2003, sul materiale di riporto fino 





Tabella 1.1 – Limiti tabellari della 471/99 e relativi sforamenti nelle analisi effettuate per il 
Piano di Caratterizzazione del 2004 su 64 campioni di terreno e 7 di acqua di falda. Dati 
espressi in mg/kg sul secco per i terreni, in µg/l per l’acqua di falda. NA indica parametro 
non analizzato. 
presenza di materiale di demolizione industriale e di scavo, strati di polvere nera 
(talvolta mista a mattoni refrattari e plastica) e, in alcuni casi, blocchi di cemento (parte 
di vecchi blocchi frangiflutti) e materiale in pezzi di colore grigio, ricoperto da un 
leggero strato di catrame. 
Il Piano di Caratterizzazione del 2004 redatto da S.G.M. Geologia e Ambiente 
s.r.l., si è focalizzato sui seguenti inquinanti: Arsenico, Cadmio, Cromo totale, Cromo 
esavalente, Mercurio, Nichel, Piombo, Rame, Zinco, Benzo[a]antracene, 





Benzo[g,h,i]perilene, Dibenzo[a,h]pirene, Dibenzo[a,h]antracene, Indeno(1,2,3-
c,d)pirene, gli idrocarburi leggeri (C<12) e gli idrocarburi pesanti (C>12). 
In questo Piano di Caratterizzazione i valori riscontrati per tali contaminanti 
sono stati confrontati con i valori della cosiddetta Colonna B (uso commerciale ed 
industriale); i numerosi sforamenti sono soprattutto a carico del mercurio (12) e degli 
IPA (vedi Tabella 1.1), mentre le acque di falda risultano contaminate soprattutto dal 
benzo[g,h,i]perilene; analisi effettuate sulle acque di falde al di fuori del sito Acquario, 
invece, non rilevano la contaminazione da IPA.  Risultano contaminati, invece, anche i 
sedimenti limitrofi al sito. 
Secondo l’attuale Piano Urbanistico Regionale, l’area relativo al sito Acquario 
è destinata a diventare un’area di balneazione, quindi ci si deve rivolgere ai più 
restrittivi valori per aree a destinazione d’uso verde pubblico, privato e residenziale. In 
quest’ottica gli sforamenti diventano molti di più, arrivando addirittura a 50 sforamenti 
su 64 campioni per il benzo[a]pirene. Per il mercurio gli sforamenti diventano 29 a cui 
andrebbero aggiunti 19 campioni che hanno il medesimo valore del limite. Per le acque 
di falda non c’è differenziazione in termini di destinazione d’uso, quindi il numero degli 
sforamenti rimane invariato. 
 
L’attività di mitilicoltura prospiciente il sito stesso aggrava la già complessa situazione, 
introducendo la delicata variabile alimentare/sanitaria nella definizione del quadro 
ambientale. Tale attività economica risulta potenzialmente minacciata da 
contaminazione: la normativa in campo alimentare, infatti, impone dei limiti in termini 
di pesticidi organoclorurati (DM 27/08/2004) metalli pesanti, idrocarburi policiclici 











2. SCOPO DELLA TESI 
 
 
Il problema dei siti inquinati è attuale e solo recentemente regolamentato. Lo 
stato dei terreni paga decenni di mal costume durante i quali sversamenti industriali e 
interramenti di rifiuti erano pratica comune e consuetudinaria. 
La pericolosità dei siti contaminati è legata alla mobilità degli inquinanti dal 
terreno verso i comparti ambientali vicini ed alla possibilità per l’uomo di venire a 
contatto con tali sostanze a concentrazioni di esposizione insalubri. 
Il quadro ambientale si complica quando il sito contaminato è posizionato in 
prossimità della linea di costa, perché, in virtù del fenomeno del sea-washing, la 
mobilità può essere accentuata in mancanza di provvedimenti concreti atti ad ostacolare 
il trasporto di particellato e la solubilizzazione degli inquinanti. 
 
Durante questi tre anni di dottorato sono stati sviluppati degli strumenti utili a 
definire e ad interpretare il quadro ambientale associato alla presenza sul territorio di 
sorgenti secondarie non puntiformi come i siti inquinati ubicati sulla linea di costa. A tal 
fine sono stati ottimizzati e valicati 2 metodi veloci e precisi per la determinazione 
rispettivamente di 51 PCB e 13 pesticidi organoclorurati sui mitili umidi e 12 pesticidi 
organoclorurati sui mitili liofilizzati. 
Inoltre sono stati sviluppati degli schemi interpretativi da applicare a risultati 
sperimentali mediante approfondimenti sugli aspetti fisiologici dei mitili, in termini di 
ciclo riproduttivo, abitudini alimentari e sistemi enzimatici. 
Lo studio si è basato su un caso reale definito nel capitolo 1.5, cioè sul sito 
Acquario. un sito fronte mare della provincia di Trieste, ubicato presso la costa 
muggesana. Dal piano di caratterizzazione è emerso che sono stati coinvolti i sedimenti 
limitrofi e le acque di falda e che la contaminazione è soprattutto a carico di idrocarburi 
policiclici aromatici e metalli pesanti. 
A completare il quadro ambientale ed ad incrementarne la difficoltà 
interpretativa si inserisce l’attività di mitilicoltura prospiciente il sito stesso, che 






In convenzione con il Comune di Muggia e il Dipartimento di Trieste 
dell’ARPA FVG (Agenzia Regionale per la Protezione dell’Ambiente del Friuli 
Venezia Giulia) si è pianificata un’attività di biomonitoraggio con lo scopo di valutare 
la presenza di un eventuale rilascio dal sito Acquario verso il mare e dal mare verso altri 
recettori (uomo, mitili, altri organismi autoctoni). La campagna di biomonitoraggio è 
basata sull’impiego di mitili come organismi sentinella, da anni largamente impiegati 
come bioaccumulatori e bioindicatori della qualità del mare (capitolo 3.1). 
 
Il progetto si è sviluppato partendo da un innesto di mitili puliti (capitolo 3.2) 
presso le mitilicolture, e si è articolato con campionamenti a cadenza mensile per 15 
mesi nel periodo febbraio 2006-aprile 2007. Durante questo lasso di tempo i mitili 
riescono a raggiungere la cosiddetta pezzatura commerciale. 
Con questo monitoraggio, infatti, si realizza un controllo sulla qualità del 
prodotto della molluschicoltura, garantendo il consumatore, sotto il profilo sanitario, e i 
produttori, sotto l’aspetto economico. A tal fine i risultati relativi alle concentrazioni dei 
contaminanti verranno espressi sul prodotto fresco, in conformità alla normativa in 
ambito alimentare.  
Le analisi condotte sui mitili hanno fornito indicazioni su piombo, mercurio e 
idrocarburi policiclici aromatici (IPA), con particolare riferimento al benzo[a]pirene, 
l’unico fra gli IPA ad avere un limite di legge. 
Per allargare la caratterizzazione chimica e offrire uno spettro più ampio della 
qualità del mare nel punto considerato, sono stati analizzati anche i PCB 
(policlorobifenili) e i pesticidi organoclorurati, mediante le metodiche analitiche 
sviluppate.  
La presente tesi di dottorato, per concludere, è stata dedicata all’ottimizzazione 
di metodiche analitiche innovative sui mitili, alla valutazione degli effetti del sito 
inquinato quale sorgente secondaria di contaminazione ed alla determinazione degli 
andamenti stagionali e mensili dei contaminanti, con approfondimenti interpretativi 





Figura 3.1 – Immagine di  un mitilo. 
3. MATERIALI E METODI 
 
 
3.1 IL BIOINDICATORE: IL MITILO 
 
Come anticipato nei precedenti capitoli, è stato impostato uno studio sul 
bioaccumulo su mitili per valutare il possibile rilascio da un sito contaminato verso il 
comparto marino. Sono state messe a punto delle metodiche di analisi rapide su biota, 
pianificando la sperimentazione su una mitilicoltura. 
L’uso degli organismi come bioaccumulatori di contaminanti è noto nella 
letteratura scientifica ed è volto a monitorare l’inquinamento del mare. Per esempio, 
tramite il Mussel Watch Project negli USA (Farrington et al., 1983; O’Connor, 1996) 
sono stati sviluppati piani di monitoraggio usando mitili per valutare gli andamenti nello 
spazio e nel tempo delle concentrazioni dei contaminanti nelle regioni di costa ed 
estuarine. Il vasto impiego dei mitili in campagne di biomonitoraggio è dovuto alla loro 
resistenza, alla facilità di recupero e di impiego per gli esperimenti di biomonitoraggio 
(Nasci et al., 2002) e alla loro larga diffusione nella maggior parte delle zone costiere 





Il monitoraggio mediante gli organismi filtratori fornisce indicazioni alternative, 
o meglio complementari, a quelle dei sedimenti, soprattutto relativamente alla 
contaminazione della colonna d’acqua, rispetto alla quale i bioaccumulatori possono 
presentare concentrazioni superiori (Carro et al., 2004). Inoltre, l’analisi dei tessuti dei 
bivalvi consente di valutare la frazione biodisponibile dell’inquinante (Baumard et 
al.,1999).  
Di seguito viene riportata la classificazione dei mitili, in termini di tassonomia, 
distribuzione, descrizione, habitat, alimentazione e riproduzione.  
Regno    Animalia    
Phylum   Mollusca 
Classe    Bivalvia 
Ordine   Mytiloida 
Famiglia   Mytilidae 
Genere   Mytilus 
Specie   galloprovincialis 
Classificazione  Lamarck, 1819 
Nome Comune  cozza 
Distribuzione   Mediterraneo, Mar Nero, Atlantico. 
Descrizione  la conchiglia è divisa in due valve uguali, ed è formata di 
carbonato di calcio che il mollusco estrae dall'acqua. È di forma 
allungata, la parte verso l'umbone è appuntita, mentre il margine 
posteriore è arrotondato. Nella conchiglia si possono osservare dei 
sottili cerchi concentrici, che rappresentano le fasi di crescita 
della conchiglia. Il colore della superficie è nero - viola lucido, 
l'interno è madreperlaceo. Il mitilo vive attaccato a superficie dure 
alle quali aderisce tramite dei filamenti prodotti dalla ghiandola 
del bisso, composti di cheratina che solidificano a contatto con 
l'acqua. Il mantello, visibile all'interno della conchiglia, 
comprende gli organi interni, ha un bordo violetto e cambia colore 





Figura 3.2 – Mitili raccolti in reste 
trova il mollusco: da bianco giallastro, tipico del periodo di riposo 
sessuale, a giallo-crema nei maschi e rosso-arancio nelle femmine 
durante la maturità sessuale, quando avviene l'emissione dei 
gameti. 
Habitat  bentonico e sessile, in ambienti estuarini e marini, su fondali 
rocciosi, ma anche in prossimità di fondali sabbiosi; tipico di 
ambienti con alti tassi di sedimentazione. 
Alimentazione  essendo un organismo filtratore, si nutre di plancton e di particelle 
organiche in sospensione. 
Riproduzione  si riproduce tra marzo e giugno, e all'inizio della primavera le 
larve si fissano ad un substrato. Trascorsi circa 6-8 mesi dal 
momento del fissaggio ad un substrato, il mollusco entra nella 
fase di maturità sessuale. I gameti, sia maschili che femminili, 
vengono emessi nell'acqua, e qui avviene la fecondazione. Le 
larve attraversano vari stadi e nell'ultimo, quando ormai ha 
acquisito l'aspetto dell'adulto, si fissa grazie al bisso. 
Sotto il profilo economico, va ricordato che la 
molluschicoltura rappresenta la principale voce 
produttiva per quanto riguarda l’acquacoltura 
nazionale e che il mitilo (Mytilus 
galloprovincialis) e la vongola verace filippina 
(Tapes philippinarum) insieme costituiscono circa 
il 99% della produzione nazionale dichiarata di 
molluschi (www.trade.enea.it/molluschicoltura). 
La produzione nazionale di mitili (negli anni 2000 / 2002) è stimata da 85.000 a 
130.000 tonnellate / anno (fonti U.E. , Unimar, Ismea e Uniprom) e rappresenta circa il 
doppio di quella delle vongole. Impianti di mitilicoltura sono presenti in 11 regioni 
italiane ma la maggior parte della produzione si concentra in poche regioni. In ordine 
decrescente, Puglia, Veneto, Emilia Romagna, Friuli Venezia Giulia e Sardegna 





Figura 3.3 – Area oggetto di studio. In rosso è indicata l’area del sito contaminato; in giallo le aree 
adibite a mitilicoltura; in arancione i punti di collocazione delle reste. 
3.2 CAMPIONAMENTO 
 
A cura del personale del Servizio Territoriale del Dipartimento provinciale di 
Trieste dell’ARPA mitili giovani prelevati da una zona lontana da evidenti fonti di 
contaminazione del Golfo di Trieste (in prossimità della Costiera) sono stati collocati 
presso due punti (Figura 3.3) le cui coordinate sono riportate di seguito: 
 
Punto A: 2421130 5051578 (13°43,916’ E, 45°36,631’N) 
Punto B: 2420518 5051182 (13°43,450’ E, 45°36,412’N) 
 
Due reste sono state collocate in posizioni estreme nella mitilicoltura ubicata di 





trasporto del particellato sospeso, che è filtrato dai mitili e su cui possono essere 
adsorbiti microinquinanti a bassa solubilità - è definita da possibili rilasci di materiale 
sospeso dalla linea di costa e dal trasporto di masse d’acqua, dominato nel Golfo di 
Trieste da una corrente antioraria  (Stravisi, 1981). 
I campioni, prelevati con frequenza mensile, sono stati ricongiunti ed analizzati, 
per fornire un quadro mediato della possibile contaminazione generata dalla linea di 
costa, perseguendo il fine di un’economia dei costi a carico dell’amministrazione 
pubblica che ha supportato questo studio. 
Il personale del Servizio Territoriale del Dipartimento provinciale di Trieste 
dell’ARPA ha successivamente realizzato i campionamenti con cadenza mensile, 
prelevando mitili dalla resta precedentemente sistemata. Al momento della raccolta le 
conchiglie dei molluschi sono state risciacquate e pulite con acqua di mare; in seguito i 
campioni sono stati trasportati in laboratorio. I campioni prelevati dai due punti di 
campionamento sono stati ricongiunti per ottenere un dato unico mediato ed abbattere i 
costi a carico del Comune di Muggia, patrocinatore della convenzione. 
 
 I mitili sono stati lavati esternamente sotto acqua corrente ed aperti con un 
coltello d’acciaio inossidabile, preventivamente lavato con acetone. Le parti molli dei 
diversi mitili, una volta prelevate sono state ricongiunte; quindi si è eseguita 
l’operazione di omogeneizzazione, mediante mulino. 
L’aliquota di campione riservata alle analisi dei composti organici è stata 
conservata in contenitori di vetro ambrati, opportunamente pretrattati con solvente, per 
evitare la degradazione di taluni composti fotosensibili (ad esempio crisene e 
benzo[a]pirene). 
L’aliquota di campione destinata alle analisi dei metalli pesanti, invece, è stata 
conservata in sacchetti di polietilene per alimenti. 







3.3 CONTAMINANTI PERSISTENTI, BIOACCU-
MULABILI E TOSSICI (PBT) 
 
 
I contaminanti Persistenti, Bioaccumulabili e Tossici (PBT) sono sostanze 
tossiche scarsamente biodegradabili che possono entrare nella catena alimentare ed 
accumularsi fino a livelli nocivi per la salute umana e per l’ecosistema 
(www.epa.gov/pbt); la loro pericolosità è aggravata dall’elevata capacità di 
trasferimento attraverso tutti i comparti ambientali (aria, acqua, suolo e biota). L’EPA 
(U.S. Environmental Protection Agency) ha stilato una lista di tali composti, che 
comprende il benzo[a]pirene, l’aldrin, il dieldrin, il clordano, il DDT e i suoi metaboliti, 
l’esaclorobenzene, i PCB (policlorobifenili), il mercurio e i suoi derivati, i piombo-
alchili, le diossine e i furani, il toxafene, il mirex e l’octaclorostirene (PBT Annual 
Report, 2000).  
Negli Stati Uniti per identificare e ridurre il rischio d’esposizioni presenti e 
future ai PBT, a carico dell’uomo e dell’ambiente, il 16 novembre 1998 l’EPA ha 
realizzato una strategia denominata appunto PBT Strategy che delinea un approccio per 
lo sviluppo e l’incremento d’azioni nazionali pianificate per contenere questa categoria 
d’inquinanti. Questa strategia prevede, inoltre, un coordinamento internazionale 
finalizzato a creare una fitta rete di monitoraggio, ad incentivare la ricerca e a 
promuovere interventi di bonifica delle aree contaminate. 
 
 
3.3.1 Inquinanti organici persistenti (POP) 
Con il termine “inquinanti organici persistenti (POP)” la moderna chimica 
dell’ambiente individua famiglie di composti organici chimicamente stabili, 
caratterizzati da una marcata tossicità e da lunghi “tempi di vita” nell’ambiente. I più 
conosciuti POP sono i PoliCloroBifenili (PCB), le PoliCloroDibenzoDiossine (PCDD), 





Idrocarburi Policiclici Aromatici (IPA) e l’EsaCloroBenzene (HCB). Le agenzie 
governative preposte alla protezione della salute pubblica e dell’ambiente hanno avviato 
da anni programmi di studio e monitoraggio dei livelli della contaminazione del rischio 
associato alla loro diffusione nel pianeta (Swedish Environmental Protection Agency, 
1998). A tal proposito si cita la Convenzione di Stoccolma (22 maggio 2001) sui POP, 
firmata da 151 paesi e comprensiva di 30 articoli e 6 allegati, nella quale si prevede di 
eliminare la produzione di PCB (non l’utilizzazione o il trasporto) e di ridurre e/o 
eliminare diossine e furani (PCDD/F) prodotti e rilasciati “senza intenzione” 
(Johansson, 2002). La convenzione diventerà pienamente operativa quando almeno 50 
stati l’avranno ratificata. Tra i 12 POP messi al bando ci sono: insetticidi come l’HCB, 
aldrin, dieldrin, endrin, eptacloro, clordano, DDT, mirex e toxafene, prodotti industriali 
(PCB) e prodotti secondari non desiderati (PCDD/F) (www.pops.int). 
 
3.3.1.1 Idrocarburi policiclici aromatici (IPA)  
Gli idrocarburi policiclici aromatici (IPA) sono una classe di composti organici 
caratterizzati strutturalmente dalla presenza di due o più anelli aromatici condensati fra 
loro. In particolare, per idrocarburi policiclici armatici ci si riferisce ai composti 
contenenti solo atomi di carbonio e idrogeno (cioè, gli IPA non sostituiti e i loro derivati 
alchil-sostituiti), mentre il nome più generale “composti policiclici aromatici” include 
anche i derivati funzionali (ad esempio i nitro-IPA). All’aumentare del numero degli 
anelli impiegati aumenta il numero dei possibili composti in modo esponenziale. 
Non tutti questi composti sono presenti nell’ambiente in quantità rilevanti; nella 
figura 3.4, per esempio, sono riportate le strutture di 16 IPA inseriti nella lista dei 
“priority pollutants” dall’US-EPA (United States-Environmental Protection Agency). 
Solitamente nelle matrici ambientali gli IPA non si ritrovano mai come composti 
singoli, ma in miscele che molto spesso sono caratteristiche della sorgente impattante. A 
seconda della loro origine possiamo suddividere gli IPA in due diverse categorie: IPA 
biogenici (di origine naturale), determinati  da sintesi biologiche, e IPA di origine 






Gli IPA possono essere introdotti nell’ambiente marino mediante diversi 
processi: a seguito di combustione di materiale organico (origine pirolitica), lenta 
maturazione di materiale organico sotto gradiente geotermico e degradazione di 
precursori biogenici. Molti degli input di IPA nell’ambiente marino sono legati 
all’attività umana (Baumard et al., 1998) 
In atmosfera gli IPA sottostanno a decomposizione fotochimica mediante 
reazione con radicali OH (Valerio et al., 1984), mentre alcune condizioni 
meteorologiche (per esempio temperatura, pioggia, velocità del vento, intensità della 
luce solare e umidità) possono influire sulle deposizioni atmosferiche degli IPA (Gevao 
et al., 1998; Motelay-Massei et al., 2003). A causa della bassa solubilità in acqua e 
all’alta idrofobicità, gli IPA rilasciati in ambiente acquatico si legano rapidamente al 
particellato e susseguentemente si depositano nei sedimenti. (Feng et al., 2008). Nei 
terreni il decremento delle concentrazioni di IPA può essere causato da degradazione 
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batterica o dall’assorbimento sul materiale organico dell’humus (Kastner e Mahro, 
1996).  
Sotto il profilo tossicologico, l’esposizione ad IPA in animali è associata con 
danni al sistema riproduttivo (MacKenzie e Angevine, 1981), al sistema cardiovascolare 
(Penne et al., 1981; Paigen et al., 1983) e al midollo osseo (Legraverand et al.,1983); 
inoltre gli IPA sono associati ad effetti quali la soppressione immunologica (Hardin et 
al., 1992) e alla tossicità del fegato (Armstrong e Bonser, 1950). 
L’Agenzia Internazionale per la Ricerca sul Cancro (IARC) considera alcuni 
IPA e IPA derivati come probabili cancerogeni per l’uomo (Gruppo 2A) e possibili 
cancerogeni (Gruppo 2B) (IARC, 1987); tali considerazioni sono state poi modificate 
nel 2006 (IARC, 2006) con una ridefinizione dei gruppi che ha portato, per esempio, il 
benzo[a]pirene dal gruppo 2A (probabili cancerogeni) al gruppo 1 (cancerogeni per 
l’uomo) (tabella 3.1). 
  La maggior parte degli IPA non ha un uso commerciale o industriale 
conosciuto: le eccezioni sono rappresentate dal naftalene (nome commerciale: 
naftalina), usato come antitarme per i tessuti e dall’ uso occasionale di alcuni IPA 
(naftalene, acenaftene, fluorene, antracene, fenantrene, fluorantene e pirene) come 
intermedi nella produzione di plastificanti, pigmenti, coloranti, medicinali e pesticidi. 
Relativamente agli alimenti, nel 2006 la Comunità Europea ha emanato il 
Regolamento n. 1881/2006 del 19 dicembre 2006 che definisce i tenori massimi di 
alcuni contaminanti nei prodotti alimentari e fissa i livelli di benzo[a]pirene nei mitili a 
10,0 µg/kg di peso umido. 
Tabella 3.1 – Gruppo 1 
cancerogeni per l’uomo; 
Gruppo 2A  probabili 
cancerogeni; 
Gruppo 2B possibili 
cancerogeni (IARC, 
2006). 















3.3.1.2 Policlorobifenili (PCB) 
I policlorobifenili sono composti in cui gli atomi di idrogeno della molecola del 
bifenile sono sostituiti, in tutto o in parte, da atomi di cloro. La produzione di queste 
sostanze, iniziata nel 1929, oggi è stata abbandonata. Tuttavia, in passato milioni di 
tonnellate di PCB (sotto il nome di Aroclor, Clorphen e Kanchlor) sono state prodotte 
ed utilizzate estesamente su scala mondiale in diversi settori (fluidi dielettrici, isolanti, 
lubrificanti, oli da tagli, adesivi, ecc.). 
Variando il numero e la posizione degli 
atomi di cloro nella molecola, si possono 
formare 209 diversi congeneri dei PCB. 
Poiché la loro persistenza nell’ambiente 
aumenta con il grado di clorurazione, i 
PCB ad alto grado di sostituzione sono 
quelli che rappresentano la frazione più abbondante nell’ambiente. La persistenza e la 
tossicità dei diversi congeneri dipendono non solo dal grado di clorurazione, ma anche 
dalla posizione occupata dagli atomi di cloro all’interno della molecola. In tabella 3.2 
viene riportato il sistema di numerazione per i PCB adottato dalla IUPAC. A tal 
proposito, i PCB in cui sono presenti atomi di cloro nelle posizioni meta e para, ma non 
nella posizione orto rispetto al legame C-C, sono caratterizzati dal massimo effetto 
tossico. Ciò dipende dal fatto che in tali composti gli anelli aromatici giacciono sullo 
stesso piano (PCB coplanari), rendendo la struttura molecolare e le proprietà 
tossicologiche molto simili a quelle delle diossine: si parla, infatti, di PCB “diossina 
simili” (Guerzoni e Raccanelli, 2003). Con il termine diossina, conosciuta in Italia solo 
dopo l’incidente di Severo nel 1976, si intende un gruppo di 210 congeneri composto da 
75 PCDD (policlorodibenzodiossina) e 135 PCDF (policlorodibenzofurani).  
Solo 17 congeneri cloro sostituiti contemporaneamente almeno nelle posizioni 2, 3, 7 e 
8 hanno mostrato una tossicità significativa e correlabile a quella della più tossica 
2,3,7,8-TetraCloroDibenzo-p-Diossina (TCDD), riconosciuta dalla IARC (Agenzia 
Internazionale per la Ricerca sul Cancro) quale agente cancerogeno (volume 69). 













Come illustrato in tabella 3.3, al composto 2,3,7,8-TetraCloroDibenzo-p-Diossina 
(TCDD) è associato il fattore di tossicità massimo, pari a 1. 
Viene associato ai 17 congeneri di PCDD/F e ai 12 
congeneri di PCB “diossina simili” un fattore di tossicità 
equivalente (TEF) minore o uguale alla tossicità della 
TCDD in relazione alla tossicità dimostrata dal singolo 
composto rispetto alla TCDD; ciò permette di esprimere i 
risultati analitici relativi a ciascuno dei 29 composti in 
un’unica unità quantificabile, ovvero in “concentrazione di 
tossicità equivalente di TCDD” (TEQ), impiegando la 
formula sottostante. 
Il Regolamento CE n. 1881/2006 del 19 dicembre 2006 che 
definisce i tenori massimi di alcuni contaminanti nei 
prodotti alimentari limita il TEQ relativo a diossine, furani e 
PCB diossina-simili nel muscolo di pesce a 8.0 pg/g di 
prodotto umido (OMS-PCDD/F-PCB-TEQ). In assenza di 




3.3.1.3 Pesticidi organoclorurati 
Con il termine generico di pesticidi si intende tutta la categoria dei prodotti 
antiparassitari per uso agricolo, domestico e civile (insetticidi, erbicidi, acaricidi, 
rodenticidi…). Con il termine di pesticidi organoclorurati si intendono correttamente 
quelle sostanze il cui meccanismo d’azione (prevalentemente a danno del sistema 
nervoso) sia riferibile a strutture molecolari organiche fortemente clorurate. A causa 
dell’uso massiccio in agricoltura e della stabilità chimica e della scarsa biodegradazione 
questi composti sono diventati ubiquitari, soprattutto in ambiente marino (Aguilar e 
Borrell, 2005), ma anche in altri comparti acquatici, nei suoli e in tutte le parti 
∑ ∑ ∑ ×+×+×= )()()( iiiiii TEFPCBTEFPCDFTEFPCDDTEQ
Tabella 3.3 – Fattori di 
Tossicità Equivalenti 



















dell’ecosistema (Oehme et al., 1996). La bassa solubilità in acqua e l’elevata 
liposolubilità, che aumenta con il numero degli atomi di cloro, rende questi composti 
bioaccumulabili nei tessuti grassi (Perugini et al., 2004). Tra i cloroderivati il più noto 
degli insetticidi è il DDT (diclorodifeniltricloroetano); la sua azione, prolungata nel 
tempo anche per mesi dopo l'applicazione, si esplica per contatto, ma anche per 
ingestione. Il DDT, messo in commercio durante la Seconda Guerra 
Mondiale, fu utilizzato soprattutto per debellare la malaria; negli anni ’70 venne messo 
al bando perché nocivo anche per l'uomo se ingerito accidentalmente con gli alimenti. I 
prodotti di degradazione del DDT possono presentare persistenza e tossicità elevate, 
come nel caso del DDE (diclorodifenildicloroetilene) e il DDD 
(diclorodifeniledicloroetano), metaboliti di degradazione del DDT. Attualmente il DDT 
è impiegato mediante irrorazioni mirate per ridurne la diffusione negli stati in cui la 
malaria diffusa dalle zanzare ed il tifo sono problemi ben più gravi ed immediati della 
potenziale tossicità del DDT.  
 
 
Gli altri pesticidi organoclorurati considerati nella presente tesi di dottorato sono 
riportati nelle figura sottostanti e sono: aldrin, dieldrin, endrin, clordano, eptacloro 
epossido, esaclorobenzene.  














3.3.1.4 Endocrine Disruptors Compounds (EDCs) 
PCB e pesticidi organoclorurati rientrano nella categoria degli Endocrine 
Disruptors Compounds (EDCs) che rappresentano una vasta gamma di contaminanti 
esogeni che alterano le funzioni del sistema endocrino degli esseri umani o degli  
animali causando danni alla salute dell’individuo (o di una popolazione) oppure sulla 
sua progenie (WHO, ILO, UNEP, 2002). 
Le preoccupazioni sull’esposizione agli EDCs sono suffragate da:  
1. incremento dell’incidenza di alcune malattie correlate al sistema endocrino negli 
esseri umani come l’aumento del tumore alla mammella o la diminuzione del numero 
degli spermatozoi (Basheer et al., 2005), pubertà precoce, endometriosi  
2. danni osservati su mammiferi, pesci, uccelli, rettili, anfibi  
3. risultati di test di esposizione a tali composti condotti su animali (WHO, ILO, UNEP, 
2002) 
Figura 3.7 – Molecole di aldrin, dieldrin ed endrin. 

















3.3.2 - Metalli pesanti        
 
3.3.2.1 - Piombo 
Il piombo è un metallo che si trova nella crosta terrestre e che può entrare negli 
ambienti acquatici attraverso i naturali processi di erosione e attraverso eruzioni 
vulcaniche (Demayo et al., 1982); tuttavia esistono numerose attività antropiche 
responsabili dell’immissione del piombo nell’ambiente come le produzioni di vernici, le 
attività minerarie e di raffinazione (WHO, 1995); la presenza di piombo in atmosfera è 
legata, inoltre, all’impiego ormai superato di organopiombici nelle benzine super 
(Flament et al., 1996). 
Il piombo è un elemento non essenziale e tossico sia per gli animali che per 
l'uomo. La legge italiana prevede un contenuto massimo di 0,3 mg/l per le acque di 
scarico in rete fognaria e 0,2 in acque superficiali (Decreto Legislativo 152/2006).  Per 
le acque potabili sono accettati valori inferiori a 10 µg/l (Decreto Legislativo 31/2001). 
Tabella 3.10 - EDCs e relativi 





In acque come quelle del Golfo di Trieste la sua concentrazione negli strati superficiali 
è fortemente condizionata dagli aerosol presenti nelle zone costali (Duce, 1991). 
L’uomo può subire gli effetti negativi del piombo cibandosi di alimenti derivati 
da animali o vegetali contaminati. La gamma di alimenti che possono essere fonte di 
contaminazione è estremamente varia, ma sono sicuramente più a rischio prodotti nei 
quali il tossico tende a concentrarsi con maggiore facilità quali fegato, molluschi, 
crostacei. 
L’intossicazione da piombo è definita saturnismo; Le rare forme acute si 
caratterizzano per sintomi a carico dell’apparato gastro-enterico (nausea, vomito, 
diarrea), emopoietico (anemia) e nervoso (convulsioni). I fenomeni di tossicità cronica 
si manifestano principalmente attraverso una forma anemica. Questa è causata dal 
danno diretto generato dal tossico nei confronti dei globuli rossi circolanti nonché dalla 
sua azione deleteria a carico dell’attività emopoietica del midollo osseo. Sono possibili 
anche effetti tossici a carico del sistema nervoso (ipercinesia, aggressività, 
deterioramento mentale, paralisi) e danni a livello renale (http://www.izslt.it/csra) 
 
3.3.3.2 Mercurio 
Il mercurio è un metallo presente nella crosta terrestre con un tenore medio di circa 0,08 
ppm. Si trova raramente libero in natura e si trova principalmente in miniere di cinabro 
(HgS) (www.lenntech.com). 
Per le sue proprietà chimico-fisiche il mercurio è largamente utilizzato in campo 
industriale. Viene usato nelle applicazioni medicinali, nella fabbricazione di carta, 
termometri, lampade, barometri, pompe a diffusione. Tra i suoi impieghi in campo 
elettrico ed elettronico rientrano la realizzazione di interruttori, elettrodi, pile. In campo 
medico, l'amalgama di mercurio con altri metalli veniva largamente impiegata in 
passato per realizzare le otturazioni dentali. In agricoltura l’utilizzo di composti organici 
del mercurio quali antiparassitari è stato vietato in Italia fin dal 1972 (Cerutti, 1981). 
Nelle "celle a mercurio" viene utilizzato un elettrodo di mercurio liquido per condurre 





Numerosi sono gli altri utilizzi dei composti del mercurio, per esempio come 
catalizzatori o coloranti  
Il mercurio esiste in tre stati di ossidazione cioè 0, I e II. La speciazione dell’elemento è 
influenzata da diversi fattori quali il pH, potenziale redox e la presenza di complessati. 
Una frazione significativa del mercurio nell’acque naturali è associata ai solidi sospesi, 
dando luogo ad un rilevante trasporto solido per questo elemento. Alcuni microrganismi 
possono convertire il mercurio in mercurio metilico, una sostanza che può essere 
bioaccumulata nei vari livelli della catena trofica (Devlin, 2006). Nella maggior parte 
delle acque naturali il metilmercurio costituisce solo una piccola parte del mercurio 
totale (<1%), anche se vengono riportati casi (Nord-Est America) in cui la percentuale 
può raggiungere il 15 % (Dennis et al., 2005). Intervalli tipici per le acque naturali sono 
0.5-10 ng/l per il mercurio disciolto e 10-20 ng/l per il mercurio totale (APAT-IRSA 
CNR “Metodi analitici per le acque”, 2003) 
Il grande interesse per il mercurio ed i suoi rischi si è accresciuto dopo la tristemente 
famosa catastrofe della baia di Minamata, in Giappone, dove nel 1953 un’industria 
produttrice di aldeide acetica ha scaricato in mare mercurio impiegato come 
catalizzatore, provocando almeno 41 morti fra i pescatori e centinaia di soggetti 
intossicati per ingestione di pesce contaminato (Cerutti, 1981). 
Le rare forme acute di intossicazione da mercurio sono dovute per lo più all’inalazione 
di vapori e si caratterizzano per gravi sintomi respiratori quali polmonite ed edema 
polmonare. Intossicazioni croniche da mercurio risultano, invece, più frequenti; gli 
effetti si possono manifestare a carico del sistema nervoso e nei confronti del feto di 
donne contaminate durante la gravidanza. La sintomatologia di un soggetto intossicato 
si caratterizza per: cambiamenti del comportamento, vertigini, difficoltà di memoria, 
deficit sensoriali, difficoltà di deambulazione, formicolii ad arti ed estremità, 









3.4 TECNICHE ANALITICHE 
 
 
3.4.1 La spettrofotometria di assorbimento atomico 
    La spettrofotometria di assorbimento atomico (Atomic Absorption 
Spectrophotometry, AAS) è una tecnica analitica impiegata per la determinazione 
qualitativa, ma soprattutto quantitativa di ioni metallici in soluzione. La AAS viene, 
infatti, adottata per l’analisi degli elementi in tracce in matrici alimentari, ambientali e 
biologiche (relative a fluidi e tessuti umani, animali e vegetali). 
 
3.4.1.1 Teoria dell’assorbimento atomico (Cozzi et al., 1997a) 
    Quando un atomo viene investito da radiazioni elettromagnetiche di una 
specifica frequenza, può assorbire energia e passare in uno stato eccitato; in altri termini 
uno degli elettroni esterni acquista energia e va ad occupare un orbitale a maggiore 
energia. L’elettrone, però, ritorna immediatamente nell’orbitale di partenza e l’atomo 
cede l’energia assorbita all’ambiente circostante. L’assorbimento atomico, dunque, è 
seguito da un processo di rilassamento che avviene prevalentemente per via termica, 
non radiante (in inglese quenching); l’energia assorbita, infatti, si disperde soprattutto 
negli urti con altre particelle che si trovano vicino agli atomi eccitati.  
Per determinare la quantità di un elemento in soluzione si può atomizzare il 
campione in cui è contenuto, eccitare i suoi atomi con radiazioni di opportuna 
lunghezza d’onda e misurare la radiazione assorbita. L’atomizzazione serve per formare 
atomi liberi sul cammino della radiazione eccitante. Alle normali temperature di 
esercizio, con i comuni sistemi di atomizzazione termica, almeno il 99,9% degli atomi 
di molti elementi si trova nello stato fondamentale. In prima approssimazione, dunque, 
tutti gli atomi generati dal sistema di atomizzazione, vengono eccitati dalla radiazione 
che li investe. L’assorbimento, che dipende dal numero di atomi nello stato 
fondamentale, è direttamente proporzionale all’intera popolazione di atomi presenti sul 





campione. In queste condizioni l’assorbimento atomico, sia pure in un intervallo 
ristretto segue una legge analoga a quella di Beer: 
 
A = Nbx ⋅⋅   
 






 x è il coefficiente spettrale di assorbimento atomico, che caratterizza la riga di 
risonanza analitica 
 b è lo spessore dello strato assorbente (il cammino ottico della radiazione) 
 N è il numero totale di atomi liberi 
 I0 è la  radiazione entrante (di riferimento) 
 I è la radiazione uscente 
In questo modo è possibile stabilire una relazione lineare fra la concentrazione di una 
specie chimica in soluzione e il suo assorbimento della radiazione ad una ben 
determinata lunghezza d’onda.  
 
3.4.1.2 Strumentazione 
Per riassumere, il funzionamento dell’assorbimento atomico  è definito in figura 
3.9: la soluzione contenente gli ioni metallici da analizzare viene aspirata e convogliata 
verso un sistema di atomizzazione; l’elemento atomizzato è posto sul cammino ottico di 





radiazioni a lunghezza d’onda opportuna; per effetto dell’assorbimento atomico, 
l’intensità del raggio diminuisce e l’attenuazione può essere correlata alla 
concentrazione. In seguito vengono descritte brevemente le componenti della 
strumentazione. 
 
Lampada a catodo cavo (figura 3.10) 
E' costituita da un catodo cilindrico cavo, composto o ricoperto dallo stesso 
elemento da analizzare o da una sua lega. Il bulbo della lampada è in vetro con una 
finestra di quarzo trasparente alle radiazioni, mentre l'interno è riempito con neon o 
argon. Quando viene applicata una differenza di potenziale agli elettrodi si verifica una 
parziale ionizzazione del gas di riempimento. Gli ioni positivi del gas, accelerati dal 
campo elettrico, urtano il catodo e provocano l'espulsione degli atomi superficiali. Tale 
fenomeno porta alla formazione di atomi vaporizzati che, eccitati dagli urti col gas di 
riempimento, emettono energia luminosa. In commercio esistono due tipi di lampade a 
catodo cavo: 
 singolo elemento, con le quali si possono effettuare analisi di singoli elementi; 
 multi elemento, con le quali è possibile analizzare diversi elementi in 




Le lampade multielemento sono più versatili delle prime in quanto consentono 
un certo risparmio anche in termini di tempo; comportano, tuttavia, una diminuzione di 





sensibilità rispetto alle lampade a singolo elemento e talvolta danno origine a qualche 
problema di sovrapposizione di righe spettrali.  
 
Sistemi di atomizzazione 
L'assorbimento atomico utilizza la proprietà che hanno gli atomi allo stato 
fondamentale di assorbire determinate radiazioni. Quindi per avere l'assorbimento 
atomico si deve ottenere l'atomo neutro. L'atomizzazione è proprio la fase che consente 
al metallo in soluzione di venir ridotto allo stato di gas monoatomico. Fra i sistemi di 
atomizzazione possiamo annoverare: 
 
1) l’atomizzazione mediante fiamma 
2) l’atomizzazione mediante fornetto di grafite 
3) l’atomizzazione mediante vapori freddi 
  
1) Atomizzazione mediante fiamma (Figura 3.11) 
La fiamma in genere è ottenuta in un bruciatore a flusso laminare con premiscelatore 
che utilizza una miscela di due gas. La miscela da analizzare è aspirata nel bruciatore 
dopo essere stata preventivamente nebulizzata; alle temperature della fiamma 
normalmente avviene la 
produzione di atomi, 
tuttavia non è raro il 
caso di sostanze 
relativamente resistenti 
per le quali la 
dissociazione avviene 
solo parzialmente e 
quindi richiedono una 
temperatura più alta.  
Di seguito vengono 
indicate le principali miscele e le temperatura di esercizio: 






Aria-metano    1875 °C 
Aria-idrogeno    1700-1900 °C 
Aria-acetilene    2125-2400 °C 
Protossido di azoto-acetilene  2600-2800 °C 
 
2) Fornetto di grafite 
Il fornetto di grafite (vedi figura 3.12) non utilizza una fiamma, ma usa un 
riscaldamento elettrico. Questo sistema abbassa notevolmente (fino a 1000 volte) i 
limiti di rilevabilità tipici della spettrofotometria in fiamma e consente di lavorare su 
aliquote molto piccole di campione (in genere 10-20 µl per iniezione). Il campione 
viene posto allo stato solido o in soluzione in una camera di grafite nella quale fluisce 
un gas inerte (di solito Argon) che rende l'atmosfera non ossidante. Poi viene innalzata 
elettricamente la temperatura per eliminare eventuali sostanze organiche presenti ed 
atomizzare il campione. In genere il programma di riscaldamento prevede tre stadi 
(figura 3.13): 
1) rimozione del solvente 
2) incenerimento (pirolisi) del campione 
3) atomizzazione. 
















La misura di assorbimento, comunque, viene effettuata sui vapori atomici che si 
liberano rapidamente nello stadio finale del riscaldamento. Il segnale che si ottiene è un 
picco la cui area (o altezza) è direttamente proporzionale alla massa dell’analita presente 
allo stato atomico nel tubo di grafite; l’intervallo di linearità, è in genere più ampio di 
quello della classica spettrofotometria in fiamma. Questo sistema di atomizzazione è 
stato impiegato per l’analisi del piombo della presente tesi di dottorato 
 
 
3) Atomizzazione mediante vapori freddi (Figura 3.14) 
È un metodo relativamente più "moderno" che sfrutta la reazione tra NaBH4 (sodio 
boroidruro) e il campione solubilizzato dalla quale si sviluppano idruri volatili dei 
metalli presenti in soluzione; questi vapori vengono portati tramite un flusso di argon in 
una cella chiusa dove vengono attraversati dalla radiazione elettromagnetica specifica 
dell’elemento sottoposto ad analisi. È un metodo molto utilizzato nell'analisi del 











    Il monocromatore è il fulcro del sistema ottico; esso, infatti, deve ripulire la 
radiazione (policromatica) in uscita dalla fiamma da tutte le componenti spurie e 
dirigerla al rilevatore. In generale si tratta di un reticolo a dispersione con un alto potere 
dispersivo. Nel monocromatore di Elbert, ad esempio, il reticolo è montato su una 
piattaforma girevole; ruotandola, le varie componenti monocromatiche, focalizzate da 
uno specchio concavo, vengono dirette all’uscita del monocromatore. 
 
Rivelatori 
I rilevatori usati nelle analisi di assorbimento atomico sono principalmente tubi 
fotomoltiplicatori (vedi figura 3.15): gli elettroni emessi dal catodo illuminato vengono 
accelerati da un campo elettrico e quindi acquistano energia; di conseguenza, quando 
colpiscono un’altra superficie elettronicamente attiva (dinodo) liberano un numero di 
elettroni più grande di quello iniziale; la produzione di elettroni a cascata è definita 
effetto fotoelettrico secondario. Ripetendo questo tipo di emissioni più volte, si ottiene 
una notevole amplificazione del segnale. Il segnale all’uscita di questi dispositivi è 
direttamente proporzionale all’intensità della radiazione che lo produce, ma fortemente 
amplificato dalla sequenza di dinodi. 




















Sistema di elaborazione 
Il sistema di elaborazione è generalmente costituito da un computer, il quale tramite 
un’interfaccia (software) consente all’operatore di controllare lo strumento ed 
acquisirne i dati. 
 
3.4.1.3 Interferenze  
Durante un'analisi mediante spettrofotometria di assorbimento atomico possono 
verificarsi numerose interferenze, legate al meccanismo dell’atomizzazione. Le 
principali sono le seguenti: 
1) Interferenze chimiche 
Nel campione possono essere presenti specie chimiche in grado di generare composti 
refrattari, termicamente molto stabili con l’elemento da determinare: ad esempio, la 
presenza di fosfati nella determinazione del calcio abbassa l’assorbanza a causa della 
formazione di pirofosfati. Il problema può essere ovviato trattando il campione con una 
piccola quantità di reagenti che diano con l’agente interferente composti più stabili alle 





2) Interferenze fisiche 
Dipendono dalle caratteristiche fisiche della matrice in cui si trova l’elemento da 
determinare. Se la soluzione è più o meno viscosa degli standard, oppure se ha una 
tensione superficiale diversa, il comportamento durante la nebulizzazione sarà 
differente. Il problema si risolve preparando gli standard con una matrice il più possibile 
simile a quella del campione oppure impiegando il metodo delle aggiunte standard. 
3) Interferenze da ionizzazione 
La fiamma aria-acetilene essendo molto calda può indurre fenomeni di ionizzazione 
degli atomi di elementi alcalini ed alcalino-terrosi, l’assorbimento risulta quindi ridotto. 
Per ovviare a tale fenomeno si aggiunge al campione ed agli standard un diverso 
metallo alcalino in concentrazione massiccia (1000-2000 ppm), in tal modo sarà 
quest’ultimo a ionizzarsi principalmente creando sulla fiamma un’atmosfera riducente 
(a causa dell’eccesso di elettroni liberi), la quale impedirà la ionizzazione dell’elemento 
da determinare. 
4) Interferenze spettrali atomiche 
Se nella matrice si trova un elemento diverso da quello in esame, ma che presenta una 
linea spettrale situata in prossimità della riga di risonanza propria dell’elemento cercato, 
l’assorbanza può risultare sensibilmente superiore. In genere, nel manuale fornito dal 
costruttore sono riportate le interferenze possibili più importanti. Nel caso si utilizzino 
lampade multielemento, può succedere che, usando fenditure troppo ampie, passino 
anche righe spettrali secondarie di altri elementi presenti nella lampada. 
5)  Interfenze spettrali molecolari 
L’interferenza causata da assorbimento dovuto a specie molecolari in genere non è 
molto frequente, tuttavia, se accade, comporta notevoli errori. In generale gli 
assorbimenti molecolari possono essere minimizzati utilizzando una fiamma più calda 
che migliori l’efficienza dell’atomizzazione, stando bene attenti però che questo non 








Figura 3.16 – Suddivisione delle righe 
spettrali sotto l’influenza di un campo 
magnetico 
6) Interferenze di scattering 
Sono causate dalla presenza delle particelle solide, o nel caso della fiamma, da gocce di 
soluzione non vaporizzate. In entrambi i casi si possono verificare fenomeni di 
diffusione (scattering) della luce con conseguente aumento dell’assorbimento. 
 
L’insieme delle interferenze spettrali dovute all’assorbimento molecolare della 
matrice ed allo scattering è detto assorbimento di fondo (background absorpition); si 
tratta di un assorbimento a banda larga, che copre un intervallo molto ampio (10-100 
nm). Per eliminarlo si deve ricorrere a tecniche come il sistema Zeeman, utilizzato 
soprattutto nelle analisi con fornetto di grafite. 
 
3.4.1.3.1 Correzione mediante effetto Zeeman 
Le righe spettrali di assorbimento di un atomo  immesso in un campo magnetico 
di elevata intensità, si suddividono in più componenti, diversamente polarizzate. Il 
fenomeno, studiato da Zeeman, è dovuto alle complesse interazioni che si verificano fra 
gli elettroni e i campi magnetici esterni all’atomo. Nel caso più semplice (effetto 
Zeeman normale), la riga spettrale, osservata in direzione perpendicolare al campo 
magnetico, appare suddivisa in tre componenti (figura 3.16): una centrale che cade alla 
frequenza di assorbimento e due laterali simmetriche rispetto la prima. La componente 
centrale è linearmente polarizzata, con il campo elettrico che oscilla nella stessa 
direzione del campo magnetico; anche le due componenti laterali sono linearmente 
polarizzate, ma in una direzione ruotata di 90°.  
Per sfruttare tale fenomeno si usa un dispositivo 
che consente di applicare un campo magnetico 
trasversale rispetto al sistema di atomizzazione 
e pulsato a intervalli di pochi millisecondi. 
Inoltre la riga emessa dalla sorgente viene 






A campo spento assorbono sia l’analita sia il fondo poiché non hanno alcuna limitazione 
sulla polarizzazione della luce. 
A campo acceso, la luce della sorgente non ha più le caratteristiche adatte per essere 
assorbita dall’analita, mentre il fondo assorbe. 
Il rivelatore confronta quindi il segnale in uscita a campo spento e a campo acceso per 





























3.4.2 Metodi cromatografici 
Per le analisi dei composti organici sono state impiegate delle metodologie 
cromatografiche: la cromatografia è una tecnica analitica che permette di separare i 
composti di una miscela sfruttando la diversa attitudine che ogni molecola possiede nel 
distribuirsi tra due diverse fasi (Cozzi et al., 1997b); la prima fase, chiamata fase 
stazionaria, viene immobilizzata su un supporto e costituisce un letto attraverso il quale 
scorre in modo continuo la seconda fase, detta fase mobile. Durante l’eluizione, in ogni 
punto della colonna la sostanza da analizzare è coinvolta in un processo dinamico di 
trasferimento tra la fase stazionaria e quella mobile. Questo meccanismo che si sussegue 
nello spazio (lungo la colonna) e nel tempo, determina la separazione secondo l’affinità 
delle sostanze per le due fasi.  
A seconda della fase mobile si distinguono la cromatografia liquida e la 
cromatografia gassosa. 
Le due diverse tecniche verranno brevemente descritte nei prossimi capitoli. 
 
3.4.2.1 La cromatografia in fase liquida 
La cromatografia in fase liquida prende questo nome in quanto prevede l’utilizzo 
di un solvente o una miscela di solventi come fase mobile, e può essere realizzata in vari 
modi, in funzione del tipo della fase stazionaria. Il presente lavoro di tesi tratta l’utilizzo 
della cromatografia in fase liquida su colonna, categoria nella quale rientra 
l’HPLC(High Performance Liquid Chromatography) che viene descritto nel prossimo 
paragrafo. Vi sono molti modi per suddividere ulteriormente la cromatografia liquida su 
colonna. In base alla natura della fase stazionaria e sul processo di separazione, si 
possono individuare quattro tipologie di cromatografia (Sigvardson e Birks, 1984): 
 cromatografia di adsorbimento, nella quale la fase stazionaria è un adsorbente e 
la separazione è basata su di un susseguirsi di stadi di adsorbimento e 
desorbimento; 
 cromatografia di ripartizione, nella quale la separazione non è basata 






 cromatografia di scambio ionico, nella quale il letto stazionario è una superficie 
ionicamente carica, di carica opposta a quella del campione. Questa tecnica 
viene impiegata quasi esclusivamente con campioni di tipo ionico, ovvero 
ionizzabili. Quanto più forte è la carica del campione, tanto più esso verrà 
attratto dalla superficie ionica della fase stazionaria e, pertanto, tanto più lungo 
sarà il suo tempo di ritenzione. La fase mobile è un tampone acquoso, in cui il 
pH e la concentrazione vengono regolati per controllare il tempo di eluizione 
della colonna; 
 cromatografia di esclusione dimensionale, nella quale la colonna è riempita con 
un materiale avente pori di dimensioni note, ed il campione viene 
semplicemente “escluso” ovvero filtrato in funzione delle differenti grandezze 
molecolari. Questa tecnica viene anche definita permeazione su gel, o 
cromatografia su gel, sebbene attualmente la fase stazionaria non sia più ristretta 
ad un “gel”. 
 
 
3.4.2.1.1 La tecnica HPLC (High Performance Liquid Chromatography) 
Il metodo strumentale della cromatografia liquida ad alta prestazioni è frutto 
dell’evoluzione tecnologica delle tecniche di cromatografia su colonna. 
I principi sono sempre quelli dell’adsorbimento e della ripartizione, ma le fasi 
stazionarie sono impaccate in colonne chiuse, con materiali di granulometria molto fine 
(5-10 µm) e controllata: in tal modo viene aumentata la superficie di contatto fra fase 
mobile e fase stazionaria e l’impaccamento diviene più omogeneo. 
Utilizzando queste colonne è necessario che la fase mobile venga fatta fluire ad 
alta pressione perché, attraverso colonne con impaccamento a granulometria così fine, il 
flusso dell’eluente diventa molto lento. 
Con l’impiego di pompe particolari, capaci di applicare pressioni di 50-150 atm, 
diventa possibile ottenere flussi di alcuni ml/min, sufficienti ad ottenere l’eluizione in 







Il filtro e la precolonna presenti nel circuito servono ad evitare danneggiamenti 
della colonna analitica, per l’eventuale presenza di solidi sospesi nel solvente. 
Solvente e sostanza in esame passano attraverso la colonna nella quale avviene 
la separazione. 
I componenti separati, vengono quindi convogliati nella zona di misura del 
rivelatore e quindi in un recipiente di raccolta degli scarti. 
Il segnale prodotto dal rivelatore, opportunamente elaborato, viene registrato per 
riprodurre un cromatogramma. 
 
Le colonne per HPLC sono in acciaio, vetro rivestito d’acciaio o nel polimero 
PEEK o in plastica, lunghe dai 5 ai 30 cm e con diametro interno di 1-5 mm. 
Attualmente sono in commercio colonne corte, con invariato numero di piatti teorici 






Le colonne sono costose e vengono facilmente danneggiate da polvere o da 
particelle o impurezze presenti nel campione e nel solvente. È per questo che è 
necessario proteggere l’ingresso della colonna principale con una pre-colonna che 
contiene la stessa fase stazionaria della colonna principale, ma è più corta e può venire 
periodicamente sostituita. 
Nelle prossime pagine saranno descritti brevemente due parametri che 
influenzano tutta la procedura analitica, cioè la fase mobile e la fase stazionaria (Cozzi 
et al., 1997; Yost et al., 1990).  
 
La fase stazionaria più comune è costituita da particelle microporose di silice ad 
elevata purezza, permeabili al solvente e con elevata area superficiale (alcune centinaia 
di m2/g). Questa fase stazionaria viene generalmente impiegata per la cromatografia di 
adsorbimento. Più comunemente, si realizza la cromatografia di ripartizione impiegando 
fasi stazionarie legate, ossia fissate covalentemente alla superficie della silice. La 
cosiddetta C18, una fase non polare è la fase stazionaria inversa di gran lunga più 
utilizzata in HPLC. 
 
Nell’HPLC la fase mobile viene scelta in funzione delle sostanze da separare e deve 
presentare alcune caratteristiche peculiari tali da non generare inconvenienti, fra queste: 
 deve presentare una bassa viscosità, in quanto questo permette di operare, 
all'interno della colonna, in condizioni di pressione di eluizione non troppo 
elevata; 
 deve essere degasato prima dell'introduzione in colonna; la presenza di aria può 
modificare chimicamente le sostanze da separare oppure dare alterazioni nella 
risposta del rivelatore 
 deve essere puro, perchè la presenza di sostanze estranee può danneggiare la 
colonna; 
 deve avere una temperatura di ebollizione sufficientemente elevata per evitare 















adetato di etile 0,03







Tabella 3.4  – Forza eluente dei 
solventi 
Nel caso in cui si opera in isocratica (cioè con un unico solvente, o meglio, con 
una miscela di solventi a composizione costante durante la corsa cromatografica)  é 
sufficiente una sola pompa, mentre nel caso in cui si opera a gradiente (cioè con la fase 
mobile che varia composizione durante la corsa cromatografica), è necessario usare due 
o più pompe per mescolare i solventi ed 
inviarli alla colonna ad un valore controllato di 
pressione, le condizioni operative, in questo 
caso, verranno programmate in anticipo tramite 
un calcolatore che automaticamente effettuerà 
le operazioni necessarie. E’ importante 
osservare che, poiché l’HPLC opera con un 
alto flusso di fase mobile e quindi in 
condizioni di alta pressione, tutto il sistema 
operativo deve essere adatto per lavorare in 
queste condizioni.  
In cromatografia di adsorbimento, le 
molecole di solvente competono con le 
molecole di soluto per la fase stazionaria: 
l’eluizione avviene quando il solvente sposta 
il soluto dalla fase adsorbente. La forza eluente (e°) è una misura dell’energia di 
adsorbimento di vari solventi sulla superficie di silice, scegliendo come 0 di riferimento 
il pentano. Si è creata così la seguente scala definita serie eluotropica di vari solventi 
(tabella 3.4). 
 
In HPLC si possono impiegare diversi tipi di rilevatori in relazione alla natura 
delle sostanze che devono essere evidenziate. E' evidente che, qualunque sia il rivelatore 
usato, la fase mobile non deve in alcun modo interferire nella determinazione ed il 
rumore di fondo dello strumento non deve essere superiore al segnale più basso dovuto 
alle varie sostanze da analizzare. 





 spettrofotometrici (IR, UV, DAD...) 
 fluorimetrici 
 a indice di rifrazione 
 elettrochimico 
 conduttimetrico  
 spettrometria di massa  
 
Nella presente tesi di dottorato è stato impiegato il rilevatore fluorimetrico 
 
La luce UV proveniente da una lampada (filtrata alla opportuna intensità) o da 
un laser, passa attraverso la cella a flusso. Quando un campione fluorescente passa 
attraverso la cella, assorbe la radiazione, viene eccitato e quindi emetterà la radiazione 
di fluorescenza ad una maggiore intensità. L’intensità della luce emessa viene misurata 
attraverso un fotomoltiplicatore posto a 90° rispetto al fascio incidente. 
Il fluorimetro è un rivelatore molto sensibile, ma risponde soltanto agli analiti 
fluorescenti. Per aumentarne l’applicabilità si possono legare covalentemente dei 
marker fluorescenti. Questa derivatizzazione può essere eseguita prima della 
separazione o post-colonna aggiungendo i reattivi marcanti tra la colonna e il rivelatore. 
In conclusione per la sua versatilità e ampia applicabilità l’HPLC è attualmente 
una delle tecniche di separazione più usate (Xu e Jin, 1984), i cui vantaggi possono 
essere cosi riassunti: 
 
1. tempi brevi d’esecuzione; 
2. riproducibilità delle condizioni sperimentali; 
3. riutilizzo delle colonne; 
4. possibilità di analizzare miscele di sostanze termolabili, esplosive e non  
volatili; 
5. possibilità di eseguire analisi in tracce, grazie all’elevata sensibilità dei  
rivelatori; 





3.4.2.2 La gascromatografia  
Nella gascromatografia la fase mobile è costituita da un gas, mentre la fase 
stazionaria può essere un solido o un liquido disperso su un supporto solido. I 
meccanismi di ripartizione possibili sono: 
 
 l’adsorbimento (nel caso di fase stazionaria solida) - la separazione è basata su 
un susseguirsi di stadi di adsorbimento-desorbimento; 
 la ripartizione (nel caso di fase stazionaria liquida) - la separazione è basata sulla 
ripartizione delle molecole di campione tra la fase mobile e la fase stazionaria. 
 
3.4.2.2.1 Descrizione di un gascromatografo 
In figura 3.18 è riportato lo schema di un gascromatografo. Gli elementi che lo 
compongono sono (Guiochon e Guillemin, 1988): il sistema di alimentazione del gas di 
trasporto (carrier), il sistema di iniezione termostatato, la colonna, il forno a 
termostatazione programmabile, il rivelatore (detector), il registratore-integratore per la 
raccolta dei dati (normalmente un computer). 
 
 





Sistema di alimentazione gas di trasporto (carrier) 
Si tratta di bombole di gas inerte (azoto, elio, argon), talvolta può essere 
utilizzato anche l’idrogeno. Lo scopo principale é quello di trascinare i componenti 
della miscela in analisi lungo la colonna cromatografica. 
 
Iniettore o camera di iniezione 
Il suo compito é assicurare l’istantanea vaporizzazione del campione. Poiché con 
l’uso di colonne capillari la quantità di campione da iniettare é dell’ordine dei nanolitri, 
e misurare queste quantità con siringhe é praticamente impossibile (con apposite 
siringhe si arriva alla frazione di µL), sono state messe a punto particolari tecniche di 
iniezione. Spesso si utilizzano quindi opportune tecniche (come lo splittaggio) che 
consentono di far entrare effettivamente in colonna solo una parte (ad esempio ca.1/100) 
del liquido iniettato. La camera di iniezione è corredata da un sistema di resistenze 
variabili attraverso le quali è possibile fissare la temperatura ritenuta più adatta per la 
vaporizzazione della miscela. L’introduzione del campione viene effettuata con una 
iniezione su un apposito setto di silicone, posto tra una ghiera metallica e il dispositivi 
di attacco alla colonna. 
Colonna 
La colonna cromatografica può essere di due tipi: impaccata o capillare. 
La colonna impaccata (diametro interno 2-4 mm, lunghezza 1-4 m), usata nella 
gas-cromatografia classica, comporta una separazione in colonna di acciaio o di vetro  
riempita di materiale inerte (supporto per la fase stazionaria) sul quale è distribuita una 
pellicola sottile di liquido (fase stazionaria) continuamente attraversata dalla fase 
mobile. Il processo di separazione è limitato dalla lentezza di eluizione della molecole 
del campione lungo la colonna. 
La colonna capillare (diametro interno 0,1-0,6 mm, lunghezza 10-100 m), ormai 
di uso comune, rappresenta un’importante innovazione per la sua rapidità di eluizione e 
per una migliore risoluzione (il numero di picchi risolti, in metà tempo, è superiore di 





dell’impaccata, di diametro minore e con una minor quantità di fase stazionaria; quindi 
la quantità di campione da iniettare è minore e viene fluita più velocemente.  
 
Forno 
Le colonne sono alloggiate in una camera termostatica, in genere a circolazione 
di aria calda, con questo sistema viene assicurata una buona stabilità di temperatura. Un 
dispositivo permette all’operatore di fissare la temperatura, la quale può essere 




I dispositivi in grado di rivelare la presenza di una sostanza estranea nel gas di 
trasporto, a valle della colonna, possono dividersi in universali e selettivi. I primi 
consentono di individuare tutti i componenti di una miscela, i secondi rivelano solo 
particolari categorie di composti. I rivelatori sono di tipo differenziale, cioè sono 
strutturati in maniera tale che quando vengono attraversati dal gas di trasporto puro non 
danno alcun tipo di risposta, mentre, quando sono attraversati da un componente che 
fuoriesce dalla colonna cromatografica danno una risposta direttamente proporzionale 
alla quantità di quel componente. Non appena il componente è passato, il rivelatore 
torna a dare una risposta nulla perchè attraversato di nuovo soltanto dal carrier. I 
rivelatori possono essere definiti distruttivi (se la sostanza una volta analizzata non è più 
recuperabile ne analizzabile da un altro rivelatore), universali (se lo si può utilizzare per 
tutte o, almeno per la maggior parte delle sostanze) o selettivi (se lo si può impiegare 
solo per alcune categorie di composti). I rivelatori più comunemente usati sono i 
seguenti: 
1) Rivelatori a ionizzazione di fiamma (FID) 
Il principio su cui si basa questo rivelatore consiste nel bruciare il componente 
che fuoriesce dalla colonna ad alta temperatura, in modo da ionizzarlo. La presenza di 
questi ioni renderà conduttivo il gas all'interno del rivelatore; questa conducibilità, che è 





tradotta in segnale grafico che darà luogo al cromatogramma. E’ un rivelatore 
considerato universale e distruttivo. 
2) Rivelatori a cattura di elettroni (ECD) 
Si tratta di un rivelatore selettivo e non distruttivo. Esso é costituito da una 
sorgente radioattiva (63Ni) che emette radiazioni beta (elettroni). Gli elettroni, detti 
primari, emessi dalla sorgente, vengono a trovarsi in un campo elettrico di cui la 
sorgente costituisce l’anodo, mentre il catodo si trova verso l’uscita. Gli elettroni 
primari colpiscono il carrier formando ioni positivi ed elettroni secondari. Il flusso di 
queste cariche costituisce la corrente di fondo e dipende dalla differenza di potenziale 
tra i due elettrodi. Quando insieme al carrier é presente un’altra sostanza elettroaffine, 
cioè in grado di catturare gli elettroni secondari, si verifica una diminuzione di corrente 
di fondo. La corrente, elaborata, amplificata e misurata, viene inviata ad un registratore. 
I limiti di rivelabilità possono essere molto bassi, ad esempio per i pesticidi cloro-
organici o derivati del fosforo, si può arrivare a rivelare i picogrammi. Le sostanze  
rivelate sono quelle elettroaffini, come le sostanze alogenate. 
3) Rivelatori a conducibilità termica (HWD) 
Si tratta di un rivelatore universale e non distruttivo. Si basa su due sensori 
contenenti un filamento la cui resistenza elettrica varia al variare della temperatura. La 
temperatura dipende a sua volta dalla conducibilità termica dei gas con cui sono a 
contatto i filamenti (e che varia con la composizione dei gas stessi). Un sensore è 
lambito dal carrier puro mentre l'altro è sull'uscita della colonna: un accurato sistema 
elettrico rileva ed amplifica le differenze dei due segnali. La sensibilità di questo 
rivelatore non è elevata.   
4) Spettrometri di massa  
La cromatografia è una potente tecnica di separazione, ma la risposta del 
detector non è in grado di fornire informazioni sulla natura dei composti presenti nella 
miscela. Dall’analisi dei tempi di ritenzione, si è in grado di riconoscere solamente i 
composti che si sa per certo appartenere alla miscela in esame. Sostanze incognite 
possono essere difficilmente identificate, se non con metodi complessi che comportano 





Questo problema è stato superato impiegando come detector lo spettrometro di 
massa (GC-MS). La prima tecnica (GC) separa i componenti della miscela e produce 
composti isolati che vengono identificati dallo spettrometro di massa. Gli spettri 
ottenuti, infatti, contengono una notevole quantità di informazioni, che sono, in genere, 
sufficienti per caratterizzare una specie incognita. Mentre la gascromatografia con 
rivelatori tradizionali dà informazioni di tipo bidimensionale (tempo di ritenzione – 
abbondanza), l’abbinamento delle due tecniche fornisce, allo stesso tempo, informazioni 
di tipo qualitativo (tempi di ritenzione e spettri di massa) e quantitativo (abbondanza): si 
ottengono quindi matrici multidimensionali di dati.  
Il principio su cui si basa la spettrometria di massa è il seguente: una molecola 
viene ionizzata per espulsione di un elettrone: il radical catione che si forma (ione 
molecolare) si può in parte frammentare, generando ioni frammento. Lo ione 
molecolare e i vari ioni frammento che si originano (cationi e radical cationi), vengono 
discriminati sulla base della loro massa e rivelati da un detector. 
Lo spettrometro di massa lavora in condizioni di alto vuoto, in modo da 
aumentare il cammino libero medio degli ioni; viene così assicurata una 
frammentazione riproducibile e una migliore sensibilità. La pompa associata allo 
strumento impiegato nel presente lavoro è di tipo turbomolecolare e permette di 
raggiungere pressioni molto basse (10-5 - 10-6 torr). 
Lo spettrometro di massa consta di tre parti fondamentali: la sorgente, che riceve 
il campione e ne ionizza le molecole, l’analizzatore, che ha il compito di selezionare gli 
ioni (cationi e radical cationi) sulla base della loro massa, e un detector (o analizzatore 
di ioni), costituito da un moltiplicatore di ioni (figura 3.20). 
Figura 3.19 – Schema a blocchi relativo allo spettrometro di massa 
 
Pompa a vuoto 
ionizzazione analizzatore 
Rilevamento degli 







Esistono varie tecniche di ionizzazione, tra queste possiamo citare: Electronic 
Impact Ionization (EI), Chemical Ionization (CI), Electron Spray Ionization (ESI).  
 
Il metodo di ionizzazione più comunemente usato è quello della ionizzazione 
elettronica, detto anche ad impatto elettronico. Le molecole da analizzare vengono 
introdotte in fase gassosa nella camera di ionizzazione ad una pressione di circa 10-6 torr 
dove vengono bombardate con un fascio di elettroni ad alta energia, di solito 70 eV; tale 
energia del fascio, emesso da un filamento in tungsteno, è stata ricavata 
dall’accelerazione degli elettroni verso un anodo opposto al filamento. L’energia viene 
trasferita alle molecole, provocando l’espulsione di un elettrone, la susseguente 
formazione di uno radical catione. Tale procedo richiede circa 13-14 eV; il resto 
dell’energie viene impiegato per la frammentazione della molecola con formazione di 
un radicale e un catione. Tutti gli ioni positivi (cationi e radical cationi) sono respinti da 
una piastra, tenuta ad un potenziale positivo, verso una serie di piastre forate, tenute a 
potenziale positivo crescente. Nel loro tragitto gli ioni subiscono un’accelerazione 
proporzionale al potenziale delle piastre, e vengono espulsi attraverso una fenditura di 
uscita, diretti verso l’analizzatore. 
 





Figura 3.21 – Analizzatore quadrupolare 
Lo svantaggio di questo metodo altamente energetico è che alcune sostanze si 
frammentano con estrema facilità, tanto che il picco dovuto allo ione molecolare M+• è 
difficile da osservare e quindi non si riesce a determinare la massa molecolare. 
Esistono diversi tipi di analizzatori, quello da noi impiegato è l’analizzatore a 
quadrupolo, costituito da quattro barre cilindriche metalliche che delimitano il 
"cammino" percorso dagli ioni provenienti dalla camera di ionizzazione e diretti al 
detector. Le barre sono 
mantenute ad un 
potenziale 
elettromagnetico 
oscillante, in modo tale 
che, quando le due 




negativo, e viceversa. Gli elettroni, accelerati dalle piastre acceleratrici, entrano nel 
tunnel delimitato dalle barre e vengono respinti dai poli positivi ed attratti dai negativi. 
Come descritto dalla figura 3.22, grazie al potenziale elettromagnetico oscillante del 
quadrupolo gli ioni finiscono con lo scaricarsi su una delle barre, tranne quelli che, per 
una certo valore di frequenza di oscillazione, hanno un’energia cinetica tale per cui il 
moto diventa sinusoidale e riescono ad uscire dal tunnel ed entrare nel sistema di 
rivelazione (elettromoltiplicatore o detector).  
 
 Il rivelatore (Electron multiplier detector) converte la corrente positiva degli 
ioni in una corrente elettronica di intensità superiore: in altri termini, gli ioni colpiscono 
la superficie interna del rivelatore, la quale emette elettroni che, muovendo verso 
l’uscita, colpiscono a loro volta la superficie, provocando un meccanismo a catena che 






Figura 3.22 – Schema di un quadrupolo 
 
Infine, i dati possono essere acquisiti in due modalità: Scan acquisition e SIM 
(Selected Ion Monitoring). Mediante la modalità Scan acquisition il rivelatore analizza 
tutti gli ioni all’interno di un intervallo specificato. È il metodo più conveniente quando 
si analizzano composti incogniti, in quanto permette di ottenere il Total Ion 
Chromatogram (TIC): per ogni sostanza analizzata viene così fornito, oltre al tempo di 
ritenzione, lo spettro di massa. In modalità SIM il rivelatore monitora solamente gli ioni 
che hanno un determinato rapporto m/z, parametro che viene impostato dall’operatore. 
In questo modo si può focalizzare lo strumento sull’analisi dei soli composti di interesse 
analitico, con un aumento notevole della sensibilità, un miglioramento della forma del 
picco. Per massimizzare la specificità dell’analisi, mantenendo elevata la sensibilità, 
nelle analisi in SIM si scelgono 3-5 ioni per ogni analita (o per ogni gruppo di analiti). 
Uno ione (tipicamente il picco base) viene impiegato per la quantificazione, gli altri 



















Figura 3.23 – Immagine di “siringhe” SPME 
3.4.3 Microestrazione in fase solida (SPME) 
La microestrazione in fase solida (SPME) è una tecnica relativamente recente 
introdotta da introdotta da Pawliszyn et al. (1989), il cui fulcro è una fibra di silice fusa 
(figura 3.23), generalmente della lunghezza di 1 cm, rivestita da un film di materiale 
polimerico dallo spessore compreso nell’intervallo 7-100 µm. La fibra è legata ad un 
pistoncino di acciaio 
inossidabile ed è 
custodita all’interno 
di un ago cavo. Il 
tutto è installato su un 
supporto che ha 
l’aspetto di una 
siringa e permette di 
esporre e ritirare la 
fibra.  
La micro-
estrazione in fase 
solida è una tecnica 
semplice ed efficace 
di assorbimento/adsorbimento e desorbimento che elimina i solventi e combina in un 
unico passaggio il campionamento, l’estrazione e la preconcentrazione (Pawliszyn, 
1997). Sin dalla sua concezione, la tecnica SPME è stata largamente usata per il 
campionamento e le analisi ambientali (Potter e Pawliszyn , 1994; Pawliszyn, 1999), per 
le analisi di aromi (Madida et al., 2005; Poliak et al., 2006) di contami-nanti e additivi 
sul cibo (Kataoka et al., 2000) e per campioni di origine farma-ceutica (Cama-rasu et 
al., 1998) e forense (Theodoridis et al., 2000). In questi anni sono stati realizzati 
molteplici articoli basati sull’impiego della tecnica SPME e di questi articoli circa il 
40% tratta di applicazioni ambientali (www.spme.uwaterloo.ca). 






Figura 3.24 – Rappresentazione 
schematica della fase di estrazione: 
1. si fora il setto della vial 
2. si espone la fibra per l’estrazione 
3. si richiama la fibra 
  
a) Estrazione (figura 3.24) 
Normalmente si opera introducendo il campione in contenitori (vial) chiusi con 
tappi a corona che presentano un setto di silicone: se tali contenitori, generalmente da 
20 ml di volume, sono riempiti completamente con il campione da analizzare, 
l’estrazione verrà condotta in modalità immersione; se la vial non viene riempita 
completamente si potrà lavorare in modalità 
spazio di testa, cioè esponendo la fibra nella 
fase vapore che si trova in equilibrio con la 
soluzione; quest’ultima tecnica è indicata per 
specie volatili.  
Poiché consente di operare anche su 
piccole aliquote di liquidi (1÷5 mL) la tecnica 
SPME risulta particolarmente adatta nel caso 
in cui si abbiano a disposizione basse quantità 
di campione.  
Il principio su cui si basa la SPME è la 
ripartizione degli analiti tra la matrice acquosa 
ed il film polimerico della fibra. L’estrazione è 
completa quando viene raggiunta una situazione 
di equilibrio tra le concentrazioni di analita nella 
soluzione e nel rivestimento polimerico. La quantità di analita estratta dalla fibra 
polimerica all’equilibrio è proporzionale alla concentrazione iniziale nella soluzione: 
n =
K fsV f C0Vs
K fsV f + Vs
 
dove n è il numero di moli di analita estratto dalla fase stazionaria, Kfs è il coefficiente 
di ripartizione dell’analita tra le due fasi, Vf e Vs sono i volumi della fase stazionaria e 
del campione e Co è la concentrazione iniziale nella fase acquosa. 
Il diagramma in grafico 3.1 riporta l’andamento della quantità di sostanza 
estratta in funzione del tempo di estrazione. Nella fase di pre-equilibrio la curva 





grandi variazioni della quantità estratta. Una volta raggiunto l’equilibrio la quantità di 
analita estratto rimane praticamente costante. 
 
 
Non è tuttavia necessario raggiungere l’equilibrio; l’estrazione può essere 
effettuata lavorando nella zona del pre-equilibrio. Il controllo accurato del tempo di 
estrazione diventa in questo modo critico: è necessario lavorare in condizioni identiche 
per ogni campione, al fine di garantire la massima accuratezza e precisione possibile.  
Gli altri fattori importanti nella fase di estrazione sono di seguito riportati:  
• tipo di fibra: esistono diversi tipi di fibra commercializzati, con caratteristiche 
diverse e diverse affinità con le sostanze organiche da estrarre;  
• temperatura di estrazione: temperature elevate nella soluzione da estrarre possono 
influenzare la resa delle sostanze; 
• agitazione del sistema: aumenta la resa dell’estrazione e ne riduce i tempi, 
specialmente per le molecole a più alto peso molecolare e con maggior coefficiente 
di diffusione.  





Pre - equilibrio 





• aggiunta di sale, detta anche salatura del campione: aumenta l’assorbimento degli 
analiti, favorendone l’estrazione. 
• impiego di standard interni: chimicamente simili ai composti da analizzare, 
consente di valutare l’effettiva estrazione effettuata con la SPME. 
 
L’ottimizzazione di questi parametri è fondamentale per pianificare un’analisi 
mediante estrazione SPME: trovare le migliori condizioni operative comporta un 
aumento della resa e di conseguenza un miglioramento della quantificazione e della 
riproducibilità dei risultati. 
È comunque indispensabile, una volta scelte le condizioni sperimentali, un loro 
controllo accurato, al fine di operare sempre nelle medesime condizioni, per garantire la 
riproducibilità dei risultati.  
 
 
Attualmente sono commercializzate fibre costituite da diversi tipi di rivestimento e 
di diversi spessori. Possono essere classificate in base al meccanismo di estrazione ed in 
base alla polarità dei polimeri che le costituiscono. L’estrazione dell’analita dalla 
matrice in esame può avvenire attraverso due vie (Shirey et al., 1998):  
• absorbimento. Il rivestimento è un liquido impregnato sul supporto solido della 
fibra. L’estrazione avviene attraverso un processo di ripartizione tra le due fasi e 
dipende quindi anche dallo spessore della fase polimerica. Non si ha competizione 
tra gli analiti e le fibre di questo tipo hanno una grande capacità.  
• adsorbimento. Il polimero che riveste la fibra impregnata di liquido è un solido 
poroso con una elevata area superficiale (fino a 750 m2/g); si stabiliscono così 
legami deboli tra la superficie del polimero e le molecole da estrarre. Queste 
possono anche rimanere intrappolate nei pori presenti sulla superficie. Si può avere 
competizione degli analiti per i siti e le fibre di questo tipo hanno una capacità 
inferiore.  





Figura 3.25 – Rappresentazione 
schematica della fase di estrazione: 
1. si fora il setto dell’iniettore 
2. si espone la fibra per il desorbimento 







fibra più spessa è 
preferita per 
sostanze volatili in 
quanto le trattiene 
meglio e ne 
previene la perdita 
nel trasferimento 
dalla soluzione all’iniettore; tuttavia, nel caso di sostanze altobollenti, sebbene vengano 
estratte dalla soluzione in maniera efficiente, il desorbimento può prolungarsi per tempi 
lunghi: in questo caso è preferibile un rivestimento inferiore. 
 
b) Desorbimento 
Il desorbimento degli analiti dalla 
fibra SPME avviene direttamente, senza 
ulteriori trattamenti, nell’iniettore del 
gascromatografo (figura 3.25). E’ un 
desorbimento termico che può essere 
realizzato a diverse temperature 
comprese fra 260-290°C, 
dipendentemente dal tipo di fibra e di 
analita da ricercare. Il desorbimento 
degli analitici “ripulisce” la fibra che può 
così essere reimpiegata: l’attuale 
produttore la garantisce per 40-50 analisi.  
 





Figura 3.26 – Esempio di autocampionatore 
per SPME 
Le caratteristiche che rendono apprezzabile la tecnica SPME sono la semplicità, 
l’economicità, la velocità e la versatilità: infatti può essere impiegata su matrici 
acquose, solide e gassose e per analisi di composti volatili e semi-volatili. Possono 
essere raggiunti limiti di rilevabilità dell’ordine delle parti per trilione (ppt) con una 
buona linearità per ampi intervalli di concentrazione ed una precisione confrontabile 
con le altre tecniche di preconcentrazione.  
E’ una tecnica che non richiede l’impiego del solvente, quindi è attenta alla salute 
dell’operatore. 
Infine è una tecnica 
completamente automatizzabile e ciò 
rende la tecnica SPME molto ripetibile 
(figura 3.26). 
 
La letteratura scientifica in campo 
ambientale riporta un largo numero di 
applicazioni analitica che si basano 
sulla tecnica SPME: è evidente che tale 
tecnica è molto pratica per analisi di 
diverse classi di composti chimici, che 
comprendono i composti volatili, i composti semivolatili, i pesticidi, gli erbicidi, i 
composti organometallici e le ammine (Ouyang e Pawliszyn, 2006). Nella presente tesi 
di dottorato i pesticidi organoclorurati e i PCB sono stati analizzati con tale tecnica 
associata alla GC-MS, sulla base di alcuni studi riportati in bibliografia (Boyd-Boland e 











3.5 INCERTEZZA DI MISURA 
 
Il tema dell’incertezza di misura è vasto ed intricato. In queste poche pagine si 
cerca di descrivere brevemente questa branca della metrologia, approfondendo 
solamente l’approccio impiegato in questo lavoro di tesi. Di seguito vengono riportate 
alcune importanti definizioni. 
− Per ripetibilità si intende l’accordo fra i risultati di misurazioni replicate dello 
stesso misurando eseguite nelle stesse condizioni di misurazione: laboratorio, 
giorno, operatore, strumento (UNI CEI ENV 13005:2000). 
− La riproducibilità viene definita come l’accordo tra i risultati di misurazioni 
replicate dello stesso misurando eseguite da diversi laboratori (UNI CEI ENV 
13005:2000). 
− Lo scarto tipo (o deviazione standard) definisce la variabilità dei dati sperimentali. 
− Per precisione si intende il grado di accordo fra i risultati indipendenti ottenuti con 
un procedimento di analisi in condizioni ben specificate (ISO 5725:1994). 
− Il termine esattezza (trueness) o accuratezza identifica il grado di accordo tra il 
valore medio ottenuto da una larga serie di risultati e il valore di riferimento 
accettato (ISO 5725:1994). 
− L’incertezza di misura è, invece, un parametro associato al risultato di una misura 
e caratterizza la dispersione dei valori che possono essere ragionevolmente 
attribuiti al misurando (ISO, 1993). Ogni misura è caratterizzata da variabilità 
derivanti dai vari stadi della procedura analitica; l’esistenza di un incertezza 
associata ad una misura, non implica un dubbio sulla validità della misura, ma, al 
contrario, la conoscenza della stessa implica un aumento della significatività e 
della validità di tutte le informazioni che il risultato fornisce. Esplicitare 
l'intervallo di incertezza relativo ad una misura fornisce un'indicazione sulla 
qualità del risultato analitico presentato e sulle prestazioni del laboratorio per quel 
tipo di prova (De Martin e Del Bianco, 2001). Secondo la norma UNI CEI EN 





stimare l’incertezza delle misure. In certi casi, la natura dei metodi di prova può 
escludere il calcolo dell’incertezza di misura rigoroso e valido dal punto di vista 
metrologico e statistico.  
In questi casi il laboratorio deve almeno: 
o tentare di identificare tutte le componenti che hanno influenza sull’incertezza  
o fare una stima ragionevole 
o garantire che l’espressione del risultato non fornisca un’impressione errata 
dell’incertezza. 
− Si definisce incertezza standard il grado di dubbio riguardo la correttezza del 
risultato di misura. 
− Nel corso di un processo o di una prova, le grandezze in gioco, ciascuna con il 
suo contributo d’incertezza, possono essere numerose; l’incertezza composta è 
uno scarto tipo stimato come radice quadrata positiva della varianza totale, 
ottenuta combinando tutte le componenti dell’incertezza individuate. 
L’incertezza composta rappresenta l’incertezza ad un livello di fiducia del 68%. 
− L’incertezza estesa, infine, rappresenta un intervallo all’interno del quale si può 
ritenere che si trovi il valore del misurando ad un certo livello di fiducia. Viene 
ottenuta moltiplicando l’incertezza composta per un fattore di copertura k: 
− k = 2: si definisce un intervallo di fiducia approssimativamente del 95% 
− k = 3: si definisce un intervallo di fiducia approssimativamente del 99% 
 
Si può calcolare l’incertezza in diversi modi, per esempio con l’approccio 
metrologico classico (bottom up) o con l’approccio top down. 
 
1. Approccio bottom up (UNI CEI ENV 13005:2000) 
Definisce tutte le possibili fonti di incertezza che sono rilevanti e le considera 
separatamente nel contributo al calcolo dell’incertezza totale. L’approccio può essere 
riassunto nei seguenti punti: 
 si definisce un modello di misurazione;  





 si determinano le operazioni necessarie, associando ad ognuna una variabilità;  
 si valutano le incertezze delle grandezze d’ingresso; 
 si combinano le incertezze per ottenere l’incertezza composta definita come la 
radice quadrata della somma dei quadrati delle incertezze standard relative ad 
ogni grandezza considerata. 
E’ un approccio sostanzialmente oneroso in termini di tempo e denaro, perché 
individuare tutte le grandezze e determinarne le relative incertezze standard non è 
semplice. 
 
2. Approccio top down (ISO 5725:1994) 
E’ definito anche approccio di tipo olistico ed è alternativo al metodo bottom up: 
i dati utilizzati derivano da studi di validazione di metodi, studi interlaboratorio o per il 
controllo della qualità. 
Sotto il profilo operativo, si eseguono delle repliche su un campione, si calcola 
lo scarto tipo di ripetibilità sr e lo si confronta con lo scarto di riproducibilità indicato 





 ≤ B 
dove 
sr = scarto tipo di ripetibilità calcolata dal laboratorio 
σr = scarto tipo di ripetibilità del metodo normato/ circuito interlaboratorio 






 risulta minore di A si dovrà giustificare la miglior precisione del metodo 





 risulta maggiore di B si dovrà risalire alla fonte della più scadente precisione. 
Qualora la relazione fosse rispettata, cioè se le condizioni operative del laboratorio sono 





impiegare come stima dell’incertezza lo scarto tipo di riproducibilità del metodo, ed 
esprimere il risultato di analisi come segue:  








Lσ  = 
22
Rr σσ +  
dove 
ym  = media dei risultati 
k  = fattore di copertura 
σL = scarto tipo interlaboratorio 
σr = scarto tipo di ripetibilità 
σR = scarto tipo di riprodubilità 
sr = scarto tipo di riproducibilità del laboratoro 
m = numero di prove eseguite 
 
Se  m = 1  e rr s≅σ allora si può esprimere il risultato 
     
    ym ±  k · σR 
  
3. Metodo  di Horwitz modificato da Thompson 
Nel presente studio il calcolo dell’incertezza è stato condotto utilizzando un 
metodo rapido e poco costoso, considerato dai cultori della materia un approccio 
semplificato e temporaneo, utile per avere una prima stima dell’incertezza. Si basa sul 
lavoro di Horwitz (1982) che al fine di suggerire alcuni pratici limiti di variabilità 
accettabile nei metodi di analisi, ha preso in considerazione oltre 150 studi 
interlabolatorio indipendenti con almeno 5 metodi analitici differenti. Horwitz ha quindi 
diagrammato il coefficiente di variazione percentuale (CV%) contro le concentrazioni. 
Horwitz, osservando che la curva è indipendente dalla natura dell’analita, dalla matrice, 
dal metodo e dal tempo impiegato (figura 3.27). Inoltre l’andamento fornisce 
indicazioni sulla precisione dei metodi negli studi interlaboratoriali e sulla prestazioni 





Figura 3.27 – Diagramma di Horwitz (1982) 
 
La precisione può essere rappresentata dalla seguente equazione, definita 
equazione di Horwitz: 
CV % = 2 · (1 -0,5 · log C) 
dove 
CV% = coefficiente di variazione percentuale 
C  = concentrazione dell’analita espresso in unità m/m (1 µg/kg = 1·10-9) 
Lo scarto tipo di riproducibilità (σR), invece,viene calcolato con la seguente formula: 
σR = 0.02 · C 0.8495 
 
Tuttavia, oltre ad essere una relazione dal carattere empirico, definisce per 





Thompson (2000) ha esaminato circuiti interlaboratorio più recenti (dal 1997) 
riferiti ad analiti presenti a concentrazioni inferiori a 10 ppb, al fine di valutare la 
congruità con l’equazione di Horwitz e per formulare una modifica della stessa. 
La modifica ha portato al metodo cosiddetto di Horwitz modificato da 
Thompson che definisce una formula per determinare lo scarto tipo in base a tre livelli 
di concentrazione:  
 
 σR= 0.22 · C    se C < 0.12 mg/kg 
 σR= 0.02 · C 0.8495   se 0.12 mg/kg ≤ C ≤ 138 g/kg 
 σR= 0.01 · C    se C > 138 g/kg 
 
dove  
C  = concentrazione dell’analita espresso in unità m/m 
In altri termini, si applica l’equazione di Horwitz solo per concentrazioni intermedie, 
comprese fra 120 µg/kg e 138 g/kg. 
Al di sotto dei 120 µg/kg si applica, invece, la correzione di Thompson. 
 
Per verificare l’applicabilità dell’equazione nel laboratorio si deve verificare che, sulla 
base di test di ripetibilità, si verifichi la seguente relazione: 
0,5 σR ≤ sr ≤ 0,66 σR 
dove 
σR  = lo scarto tipo di riproducibilità calcolato con l’approccio di Horwitz 
modificato da Thompson 
sr  = lo scarto tipo di ripetibilità sperimentale del laboratorio 
 
Se,  in virtù della complessità della tecnica analitica e delle modalità operative 
(ad esempio l’automatizzazione di alcuni passaggi analitici o relativi alla preparazione 
del campione), la ripetibilità del laboratorio risulti migliore di quanto stabilito dalla 
precedente relazione (cioè se sr < 0,5 σR ) si può comunque valutare l’incertezza sulla 





Nel caso non si conoscano i dati di ripetibilità del metodo, il valore σR calcolato 
mediante questo metodo può essere utilizzato dagli operatori nella fase di applicazione e 
verifica della performance di un metodo normalizzato, oppure per la progettazione di un 
metodo interno. 
L’incertezza di misura U viene definita come segue: 
U = k · σR 
dove  
k = fattore di copertura  
σR  = scarto tipo di riproducibilità secondo Horwitz/Thompson 
Nella presente tesi di dottorato si è optato per un fattore di copertura k pari a 2 




figura 3.28, si 
garantiscono le 
condizioni di cui 
alla definizione di 
accuratezza quando 





dal valore medio 
registrato dal 
laboratorio più o 
meno l’incertezza di misura; in questo caso il metodo può definirsi accurato o esatto. 
Quando il valore di riferimento accettato ricade fuori dall’intervallo, il metodo non è 
accurato.   






3.6 METODICHE ANALITICHE 
 
 
3.6.1 Determinazione dei metalli 
 
3.6.1.1 Analisi del piombo 
Le analisi relative al piombo sono state condotte previa mineralizzazione su 5 g 
di mitili freschi preventivamente omogeneizzati con 25 ml di acido nitrico superpuro 
(per analisi in tracce della Carlo Erba) seguiti da 5 ml di acido perclorico 65% (ISO-per 
analisi ambientali della Carlo Erba), secondo metodo interno.  
La mineralizzazione viene effettuata con lo strumento MINERAL TWENTY 
della Pbi applicando un programma termico costituito da due step: il primo mantiene il 
sistema ad una temperatura di 110°C per 1 ora, seguita da un secondo in cui la 
temperatura viene portata e mantenuta per 2 ore a 130°C.  
 L’estratto viene filtrato e portato a volume in un matraccio tarato da 100 ml con 
acqua ultrapura. L’analisi strumentale è stata eseguita mediante assorbimento atomico 
(AA800 Perkin Elmer) con il sistema di atomizzazione a fornetto di grafite,  





Lo strumento dotato di autocampionatore trasferisce nel fornetto di grafite 20 µl 
di campione con l’aggiunta di 5 µl di un modificante di matrice (miscela di magnesio 
nitrato al 1% e ammonio fosfato al 1%) che rende più volatile la matrice rispetto 
all’analita. Successivamente l’analita viene atomizzato secondo un programma termico 
e determinato alla lunghezza d’onda del piombo di 283.3 nm. La correzione strumentale 
delle interferenze è stata realizzata mediante effetto Zeeman (vedi capitolo 3.4.1.3.1). 
 Il LOD è pari a 0,02 mg/kg. L’incertezza è stato determinata mediante il metodo 
di Horwitz modificato da Thompson (capitolo 3.5). 
 
3.6.1.2 Analisi del mercurio 
La mineralizzazione per l’analisi del mercurio è stata effettuata a caldo per 30 
minuti a riflusso (per evitare perdite del mercurio volatile) con 10 ml di miscela 
solfonitrica 1÷1 su 1,5 g di mitili freschi preventivamente omogeneizzati. In questa fase 
si ha la disgregazione, mediante ossidazione, della sostanza organica e il passaggio di 
tutto il mercurio presente nei mitili a mercurio (II). Successivamente si filtra l’estratto e 
lo si porta a volume noto in matraccio tarato da 100 ml. 
L’analisi strumentale viene successivamente condotta mediante 
spettrofotometria di assorbimento atomico (utilizzando lo strumento Perkin Helmer 
AA3100) a vapori freddi utilizzando un sistema “batch” (cioè le reazioni avvengono in 
un un reattore statico, fisso). 
A 5 ml di campione mineralizzato si aggiungono 1 ml di cloridrato di 
idrossilammina (per ridurre l’eccesso di ossidanti) (Pro Analisi della Merck) e 2 ml di 
cloruro di stagno (II) (Pro Analisi della Merck). In questa operazione il mercurio (II), 
ridotto a mercurio elementare dallo stagno cloruro, viene vaporizzato in un sistema a 
circolazione chiusa e quindi trasferito mediante gas inerte nella cella di misura. 
L’assorbimento viene letto ad una lunghezza d’onda di 253,7 nm. 
Il LOD è pari a 0,01 mg/kg. L’incertezza è stata determinata mediante il metodo 







Figura 3.30 – Estrattore soxhlet. 
Figura 3.31 – Estrattore microsoxhlet. 
3.6.2 Determinazione degli IPA 
La determinazione degli idrocarburi policiclici aromatici è stata condotta 
mediante 3 passaggi: estrazione con microsoxhlet, riduzione dell’estratto e successiva 
analisi strumentali con HPLC. 
I microsoxhlet  rappresentano 
un’evoluzione dei tradizionali soxhlet 
(Figura 3.30), i quali consentono l’estrazione 
dei composti organici, mediante impiego di 
opportuno solvente. Il solvente viene fatto 
evaporare dal pallone; il vapore viene quindi 
condensato dal refrigerante ad acqua, in 
maniera tale da ricadere nel ditale in cui è 
contenuto il campione da estrarre. 
L’estrazione viene, quindi, condotta “a 
freddo”, limitando la 
capacità estraente del 
solvente; l’operazione 
dura normalmente 24 ore, 




3.31), invece, il solvente 
viene impiegato “a 
caldo”, per aumentarne la 
apolarità e favorire 
l’estrazione dei composti 
organici, ottimizzando e 
riducendo i tempi di 





contenente il campione, infatti, viene immerso nel solvente (cicloesano) bollente per 3 
ore. In seguito, il ditale viene sollevato e l’estrazione prosegue per altre 2 ore con il 
cicloesano che riflussa sul campione. Il microsoxhlet, inoltre, richiede una minor 
quantità di campione e una minor quantità di solvente. Quindi si contraddistingue come 
una tecnica meno dispendiosa, più veloce e più tutelante nei confronti della salute 
dell’operatore. 
  
Sotto il profilo operativo, si ricorre ad un pretrattamento della vetreria con 
diclorometano; in seguito si procede ad un lavaggio con cicloesano del sistema 
microsoxhlet e dei ditali, impiegando un programma di circa 1 ora (40 minuti in 
immersione e 20 minuti con solvente a ricaduta). 
Si mescolano 2.5 g circa di campione fresco con 15 g di Na2SO4 purificato 
(trattato in muffola a 560°C per un notte) per disperdere la matrice ed assorbirne 
l’acqua. Si aggiungono delle boiling chip nei bicchieri del microsoxlet per eliminare 
eventuali surbollimenti e 60 ml di cicloesano; si posizionano i bicchieri e i ditali con il 
campione nelle collocazioni dedicate del microsoxhlet. L’estrazione viene quindi 
condotta mantenendo la temperatura della piastra riscaldante a 165°C. Dopo 3 ore di 
estrazione in immersione, il ditale viene sollevato per consentire altre 2 ore di estrazione 
con il cicloesano a riflusso. Il raffreddamento dei vapori di cicloesano viene effettuato 
con acqua corrente. 
Successivamente, dopo il raffreddamento a temperatura ambiente, l’estratto 
viene portato a piccolo volume mediante evaporatore rotante (a 45°C) e portato in un 
matraccio tarato a 5 ml con una miscela di metanolo (Sigma-Aldrich), acetone (Carlo 
Erba), diclorometano (Carlo Erba), tetraidrofurano (Fluka Chemika), acetonitrile 
(Riedel-de Haen). Il campione, in seguito a filtrazione (maglia del filtro 0,45 µm), 
viene analizzato con HPLC/FLD (Kayali et al., 1995; Law et al., 2002). 
Le analisi  degli IPA sono state effettuate tramite un HPLC Gilson 845 Z (figura 
3.32) dotato di controllo elettronico della pressione (EPC), equipaggiato con due 
rilevatori: un rivelatore UV/vis Gilson 151 e di un Intelligent Fluorescente Detector 





Figura 3.32 – HPLC Gilson 845 Z, usato per le analisi degli IPA.  
Tabella 3.6 – Gradiente dell’eluente. 
Tempo Operazione
0 1.4 (ml/min): 60% acn23/acqua77, 40% acn
2.00 1.6 (ml/min): 60% acn23/acqua77, 40% acn
12.00 1.9 (ml/min): 35% acn23/acqua77, 65% acn
18.00 2.0 (ml/min): 26% acn23/acqua77, 74% acn
22.00 2.1 (ml/min): 15% acn23/acqua77, 85% acn
26.00 2.2 (ml/min): 7% acn23/acqua77, 93% acn
29.90 2.3 (ml/min): 0% acn23/acqua77, 100 % acn
32.00 1.8 (ml/min): 0% acn23/acqua77, 100% acn
32.10 1.4 (ml/min): 60% acn23/acqua77, 40 % acn
36.00 1.4 (ml/min): 60% acn23/acqua77, 40 % acn
Gilson 234. La colonna utilizzata per la separazione è una colonna di silice fusa Supelco 
LC-PAH di lunghezza 15 cm, 4.6 mm di diametro interno, 5 µm di granulometria 
stazionaria e con la misura dei pori di 120 Ǻ. 
Il sistema di pompaggio è un Gilson 321 capace di operare in un range di 
pressioni comprese tra i 2 e 370 bar con un carico da 1 a 10000 µL. Il software 















La temperatura durante 
l’analisi è mantenuta costante a 
32°C da un termostato. Il tempo 
totale di ogni corsa 
cromatografia è di 36 minuti. Il  
gradiente dell’eluente (pompa A: 





Tabella 3.7 – Lunghezze d’onda di assorbimento 
ed emissione dei singoli IPA. 
Figura 3.33 – Esempio di cromatogramma ottenuto con l’HPLC Gilson 845 Z. 
 
acqua e pompa B: acetonitrile) è schematizzato nella tabella 3.6. 
 
Nella tabella 3.7 sono riportate 
le lunghezze d’onda di assorbimento 
ed emissione degli IPA analizzati. Il 
fluorimetro modula le lunghezze 
d’onda sulla base dei tempi di 
ritenzione degli IPA. In figura 3.33, 
invece, si riporta un esempio di 
cromatogramma ottenuto con l’HPLC. 
Il limite di rilevabilità del metodo è 
0,1 µg/kg sulla sostanza umida, 
ottenuto come quantità minima di 
sostanza che dà un rapporto 
segnale/rumore 3:1: a tal fine si sono 
eseguite misure su campioni con 





Tabella 3.8 - Risultati dell’analisi sul materiale 
certificato. Dati espressi in µg/kg di sostanza 
umida. 
miscela di IPA standard impiegata è la seguente:  HPLC EPA 610 PAHs mix della 
Supelco. 
 
Per valutare l’accuratezza del metodo è stata effettuata un’analisi sul materiale 
certificato 1974b (organics in mussel tissue – Mytilus edulis), della National Institute of 
Standards & Technology. I risultati sono riportati nella tabella 3.8; le incertezze sono 
state determinate tramite il metodo di Horwitz modificato da Thompson. I dati relativi a 
fluorene e fenantrene indicano che il recupero non è esaustivo per alcuni IPA leggeri; 
ciò potrebbe dipendere proprio dall’elevata volatilità di questi composti. Per quanto 

























Figura 3.45 - GC/MS Agilent(6890/5973) con auto-
campionatore per SPME Gerstel 
 
3.6.3 Determinazione di PCB e pesticidi organoclorurati su mitili 
freschi mediante HS-SPME/GC-MS 
L’analisi di PCB e pesticidi è stata effettuata mediante SPME-GC/MS, 
impiegando un metodo messo a punto presso il laboratorio di cromatografia del 
Dipartimento provinciale di Trieste dell’ARPA FVG e ottimizzato durante la tesi di 
laurea del dottor Penzo (2006). 
Tale analisi consente di analizzare PCB e pesticidi organoclorurati su mitili 
freschi senza il passaggio per operazioni quali: l’impiego di solventi, senza trattamento 
del campione, senza purificazione dell’estratto.  Il metodo si basa sulla modificazione di 
matrice (Azenha e Vasconcelos, 2002; Ng et al., 1999), nel nostro caso i mitili, e 
sull’impiego della tecnica SPME in spazio di testa. 
La strumentazione adottata è un gascromatografo Agilent 6890N Network GC 
(figura 3.34) dotato di controllo elettronico della pressione (EPC), equipaggiato con un 
rivelatore selettivo di 
massa Agilent 5973N e 
di autocampionatore 
per SPME Gerstel 
MPS2 (Multi Purpose 
Sampler). Il software 
utilizzato per 
l’acquisizione e il 
trattamento dei dati è 
l’Agilent Enhanced 
Chemstation, dotato di 
libreria di spettri di massa Wiley Library – G1035.  
 
Il gascromatografo monta una colonna capillare SGE HT8 (8% di 
fenilpolisilossano, 30 m di lunghezza, 0.25 mm di diametro interno e 0.25 µm di 
spessore della fase stazionaria) ed utilizza un liner di 0.75 mm di diametro interno 





Tabella 3.9 – Ioni target 
La rampa di temperatura impiegata per le analisi è la seguente:  
1) temperatura iniziale di 70 °C tenuta costante per 2 minuti;  
2) incremento di 15°C/min fino alla temperatura di 130°C, mantenuta poi costante 
per 0.64 minuti; 
3) incremento di 5°C/min fino alla temperatura di 282°C, mantenuta poi costante 
per 1.1 min; 
4) incremento di 7°C/min fino a 302°C; questa temperatura è mantenuta costante 
per 3 min.  
 
Il tempo totale di ogni corsa cromatografica è di 40 minuti circa. La temperatura 
dell’iniettore è impostata a 268°C, il flusso del carrier (He) a 39 cm/s (pari un flusso di 
1,5 mL/min con una pressione di 30 psi). 
Si è operato in modalità pulse-splitless, in cui la valvola di spurgo dell’iniettore 
rimane chiusa e si applica una pressione pulsata per mandare tutti gli analiti desorbiti 
dalla fibra in colonna. L’energia della ionizzazione ad impatto elettronico è impostata a 
70 eV ed il range di masse analizzate in modalità Scan 
acquisition è m/z 65÷450. In seguito si è operato 
mediante l’estrazione dello ione, andando a cercare gli 
ioni specifici per il singolo PCB. La quantificazione, 
infine, è stata eseguita sugli ioni principali, riportati nella 
tabella 3.9.  
 
Per l’estrazione è stata usata una fibra per SPME prodotta da Supelco, in 
PDMS/DVB (polidimetilsilossano/divinilbenzene), 65 µm di spessore, una fibra 
bipolare idonea per l’analisi di composti organoclorurati. La fibra, prima dell’uso, è 
stata condizionata nell’iniettore del GC-MS per 30 min ad una temperatura di 250°C  
 
3.6.3.1 Ottimizzazione della metodica 
La tecnica SPME può essere utilizzata in due modalità di estrazione: in 





in spazio di testa, poiché la matrice considerata è particolarmente complessa e ricca di 
grassi che potrebbero adsorbirsi sulla fibra e non essere desorbiti all’iniettore. Al fine di 
ottimizzare la metodica sono stati messi a punto i seguenti fattori: 
• temperatura di incubazione ed estrazione; 
• concentrazione dell’acido solforico; 
• quantità del solfato di ammonio; 
• tempo di estrazione. 
La strategia impiegata per l’ottimizzazione in questa fase è quella step by step, 
variando un parametro alla volta, mantenendo costanti gli altri. 
La base di partenza per l’ottimizzazione dell’analisi è un metodo riscontrato in 
bibliografia (Namera et al., 1997) e riadattato dal laboratorio di cromatografia del 
dipartimento di Trieste dell’ARPA FVG per analisi di suoli; la preparazione consiste 
nell’introdurre in una vial da 20 ml 1 g di campione omogeneizzato, 1 mL di acqua, 5 
mL di acido solforico al 2%, un grammo di solfato di ammonio; dopo 15 minuti di 
incubazione a 105°C, l’estrazione viene condotta per un tempo di 25 minuti in spazio di 
testa sempre a 105°C. Le operazioni di incubazione e di estrazione vengono eseguite 
sotto agitazione. Le vial vengono chiuse con tappi a corona che presentano un setto di 
silicone/PTFE che può essere forato dall’ago in cui è contenuta la fibra. Una volta che 
l’ago ha bucato il setto, si può esporre la fibra nello spazio di testa, per l’estrazione dei 
composti. 
In queste fase di ottimizzazione il campione di mitili omogeneizzati viene 
fortificato (spike) con 2 µl di una miscela di standard di PCB (0.77 ppm) che contiene 
12 PCB diossina simili, per avere una concentrazione su 1 g di mitili freschi pari a 1,54 
µg/kg. Quali standard interni sono stati impiegati il tributilfosfato e il trifenilfosfato alla 
concentrazione di 10 µg/kg. Gli standard impiegati per quest’analisi sono prodotti e 
certificati dalla Ultra Scientific. 
La modificazione di matrice e la temperatura di esercizio consentono agli analiti 
di passare prima in fase acquosa e successivamente in fase vapore; nello spazio di testa 





sottrae alla fase vapore, determinando un ulteriore spostamento dell’equilibrio dalla fase 
acquosa verso l’arricchimento dello spazio di testa.  
L’acido solforico denatura la componente proteica e lipoproteica, liberando 
quindi l’analita della matrice biologica, mentre l’ammonio solfato favorisce 
l’assorbimento sulla fibra. La temperatura, invece, favorisce l’evaporazione degli 
analiti. 
 
1. Temperatura di incubazione ed estrazione: le vial preparate con il 
campione fortificato sono state estratte alle seguenti temperature: 105, 115, 120 e 
130°C. Nel grafico 3.2 si riportano le aree dei cromatogrammi per i PCB ottenute in 
questo test: risulta più performante la temperatura di 130°C. Temperature superiori 
potrebbero compromettere la durate delle fibre e il loro riutilizzo. 
 
2. Concentrazione di acido solforico: Sono state testate 4 diverse 
concentrazioni di acido solforico. La temperatura di incubazione ed estrazione 
impiegata è 130°C. Dai risultati ottenuti (grafico 3.3) si ritiene che la concentrazione di 
acido migliore per eseguire l’estrazione è l’1%. 
 
3. Quantità del solfato di ammonio (NH4)2SO4: sono state preparate 4 vials 
con 1 g di campione, 1 ml di acqua, 5 ml di H2SO4 (1%) e 1, 2, 3, 4 g di solfato di 
ammonio. La temperatura di estrazione è 130°C. Dalle analisi (grafico 3.4) risulta che la 
quantità di sale con le migliori prestazioni è 4 g. 
 
4. Tempo di estrazione:  sono state preparate 4 vial uguali (1 g di campione, 
1 ml di acqua, 5 ml di H2SO4 1%, 4 g di (NH4)2SO4 e la fortificazione); dopo 
l’incubazione sono stati testati 4 tempi di estrazione alla temperatura di 130°C, cioè 30, 
35, 40 e 45 minuti. Il grafico 3.5 riporta le aree ottenute per gli analiti in questo test. Dal 
grafico si può vedere che il tempo di 45 minuti è migliore soprattutto per l’estrazione di 
PCB più pesanti. Tempi più elevati a queste temperature vengono sconsigliati dal 





Grafico 3.3 – Ottimizzazione della metodica in termini di percentuale di acido solforico. 
Percentuale di acido solforico


















Grafico 3.2 – Ottimizzazione della metodica in termini di temperatura. 
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Grafico 3.4 – Ottimizzazione della metodica in termini  di quantità di sale. 
 
Tempo di estrazione
























L’analisi ottimizzata richiede la seguente preparazione in vial: 
• 1 g di tessuto adeguatamente omogeneizzato; 
• 4 g di solfato di ammonio; 
• 1 ml di acqua; 
• 5 ml di acido solforico 1%; 
• tempo di estrazione/esposizione della fibra  pari a  45 min; 
• temperatura di incubazione/estrazione pari a 130°C. 
 
3.6.3.2 Validazione della metodica 
Al fine di validare la tecnica ottimizzata, è stato impiegato il materiale certificato 
SRM 1974b prodotto dal NIST (National Institute of Standards e Technology), 
costituito da tessuto di mitili omogeneizzato e congelato (frozen mussel tissue 
homogenate). Le analisi condotte su tale campione hanno fornito informazioni in 
termini di precisione e accuratezza. Relativamente ai PCB 28 e 31, i risultati sono 
inficiati dalla scarsa selettività del metodo per questi due PCB; in altri termini, la 
colonna non riesce a separare bene i due isomeri e ciò determina una scarsa precisione 
(28,5 e 33,1 %) e una limitata adesione al valore certificato.  
La ripetibilità è stata determinata in termini di RSD (deviazione standard 
relativa) su 6 prove eseguite sul materiale certificato (tabella 3.10). Tali test hanno 
definito un’adeguata performance analitica del metodo in termini di precisione in 
accordo con i valori riportati dalla bibliografia per analisi SPME (Beltran et al., 2000; 
Fidalgo-Used et al., 2003): escludendo i  PCB 28 e 31 si ottiene un range di ripetibilità 
che va dal 3,4 al 20,5 % e una ripetibilità media del 12,6%. 
 
Infine, l’analisi sul certificato ha definito i risultati riportati con l’incertezza di 
misura sempre in tabella 3.10, nella quale vengono presentati anche i valori del 
certificato con la relativa incertezza.  
L’incertezza di misura è stata determinata secondo il metodo di Horwitz-





scarto tipo di ripetibilità (sr) soddisfa la relazione 0,5 σR ≤ sr ≤ 0,66 σR. Per gli analiti in 
cui sr risulta più basso di 0,5 σR , si è mantenuta l’incertezza giustificando che tale valore 
di sr è determinato dall’elevata automatizzazione del metodo. Non sono state riportate le 
incertezze per gli analiti i cui scarti di ripetibilità sr avessero superato lo 0,66 σR. 
 
Dalla tabella si evince che per 24 analiti su 27 sono stati ottenuti dei risultati che 
rientrano nel range certificato. Dei 3 analiti non rientranti troviamo i PCB 28 e 31 che, a 
causa della scarsa separazione, non vengono correttamente determinati. Il PCB 170, 
invece, viene sovrastimato. I PCB 82, 107, 132 e 158 non sono stati analizzati a causa 
della mancanza degli standard in laboratorio. Per i PCB 77 e 157 il materiale NIST 
1974b non presenta un valore certificato, ma solo di riferimento. L’analisi eseguita con 
il metodo SPME ha definito per i PCB 77 e 157 dei valori che rientrano nel range di 
riferimento.  
Quindi, in definitiva, 26 PCB su 29 rientrano nel range certificato o di 
riferimento del materiale certificato NIST 1974b. 
 
La determinazione dei LOD (Limit of Detection, limite di rilevabilità) è basata 
sulla definizione operativa che considera quale limite di rilevabilità la quantità minima 
di sostanza che dà un rapporto segnale/rumore 3:1. Sono state eseguite, perciò, delle 
misure su campioni con aggiunte di standard decrescenti e si è determinato che il 




















Tabella 3.10 – 
Vengono riportati il 
valore della con-
centrazione certi-
ficata del materiale 
NIST 1974b e la 
relativa incertezza; 
il valore ottenuto 
con il metodo 




tibilità in termini di 
deviazione stan-
dard percentuale e 
di scarto tipo di 
ripetibilità sr ed, 







I dati sono espressi 
in µg/kg di sostanza 
umida.  
In grassetto sono 



















3.6.3.3 Analisi dei pesticidi organoclorurati 
L’analisi messa a punto per i 
PCB consente di esaminare anche 
alcuni pesticidi organoclorurati quali: 
esaclorobenzene, aldrin, dieldrin, 
endrin, eptacloro epossido, α e γ 
clordano e gli isomeri del DDT (o,p 
DDT, p,p DDT, o,p DDE, p,p DDE, 
o,p DDD e p,p DDD). In altri termini, 
con un unico metodo ed un’unica 
corsa cromatografica è possibile 
determinare 51 PCB e 13 pesticidi 
organoclorurati. Anche per i pesticidi 
si lavora mediante l’estrazione dello 
ione, andando a cercare gli ioni 
specifici per il singolo analita. La 
quantificazione, infine, è stata eseguita sugli ioni principali (m/z 
1), riportati nella tabella 3.11; m/z 2 e m/z 3 sono ioni di 
conferma. Gli standard usati sono della Ultra Scientific. 
Per valutare i limiti di rilevabilità (LOD) è stata impiegata 
la stessa tecnica adottata per i PCB, ovvero abbiamo stabilito la 
quantità minima di sostanza che dà il rapporto segnale/rumore 
3:1.  I LOD sono presentati in tabella 3.12. 
L’analisi sul materiale di riferimento conferma la bontà 
dell’analisi anche in termini di pesticidi organoclorurati, come 
evidenziano i risultati riportati in tabella 3.13. La ripetibilità, 
determinata su 6 prove effettuate sul materiale certificato, viene 
espressa in termini di deviazione standard relativa è elevata (25,8 
%) per il composto o,p DDE probabilmente a causa della 
Tabella 3.11 – Ioni target usati per la 





Tabella 3.14 – Si 
riportano i 51 PCB  e 
i 13 pesticidi organo-
clorurati analizzati 
nei mitili freschi 
prelevati presso il 
sito Acquario. 
Tabella 3.13 – Vengono riportati il valore della concentrazione certificata 
del materiale NIST 1974b e la relativa incertezza; il valore ottenuto con il 
metodo SPME e la relativa incertezza determinata secondo il metodo di 
Horwitz modificato da Thompson; la ripetibilità in termini di deviazione 
standard percentuale e di scarto tipo di ripetibilità sr ed, infine, lo scarto 
tipo di riproducibilità σR calcolato secondo Horwitz-Thompson. I dati sono 
espressi in µg/kg di sostanza umida. 
concentrazione molto bassa (0,2 µg/kg). Per gli altri analiti la ripetibilità rientra nel  
range 8,0-16,7 %, accettato per le analisi in SPME (Beltran et al., 2000; Fidalgo-Used et 





L’analisi descritta è stata impiegata per valutare le concentrazioni di PCB e 
pesticidi organoclorurati nell’articolo pubblicato da Falomo et al. (2008) Monitoraggio 
di inquinanti organici persistenti nel Golfo di Trieste. 
In conclusione, le analisi effettuate sui campioni relativi al sito Acquario hanno 
consentito di determinare con un’unica corsa cromatografica i 51 PCB (fra cui i 12 PCB 






3.6.4 Determinazione di pesticidi organoclorurati su mitili liofilizzati 
mediante HS-SPME/GC-MS 
Parallelamente al lavoro di tesi sul sito Acquario è stato messo a punto un 
metodo sempre basato sulla tecnica SPME per determinare i pesticidi organoclorurati su 
mitili liofilizzati. Tale tipologia di matrice è normalmente impiegata per le prove 
interlaboratorio, in quanto è molto più pratica e maneggevole per il trasporto e la 
conservazione e non è soggetta a variazioni di peso, e quindi di titolo, a differenza del 
prodotto fresco. 
 
La messa a punto del metodo si è sviluppata su due fronti: l’ottimizzazione della 
cosiddetta modificazione di matrice e la validazione del metodo con l’impiego del 
materiale certificato SRM 1974b prodotto dal NIST (National Institute of Standards e 
Technology), costituito da tessuto di mitili omogeneizzato e congelato (frozen mussel 
tissue homogenate). 
 
La strumentazione impiegata è la medesima del metodo per l’analisi dei PCB e 
pesticidi sui mitili freschi: un gascromatografo Agilent 6890N Network GC con 
controllo elettronico della pressione (EPC), associato ad un rivelatore selettivo di massa 
Agilent 5973N e ad un autocampionatore per SPME Gerstel MPS2 (Multi Purpose 
Sampler). Le operazioni sono gestite tramite software Agilent Enhanced Chemstation, 
equipaggiato con libreria di spettri di massa Wiley Library – G1035.  
 
Il GC-MS monta una colonna capillare SGE HT8 (8% di fenilpolisilossano, 30 
m di lunghezza, 0.25 mm di diametro interno e 0.25 µm di spessore della fase 
stazionaria) ed è allestito con un liner (0.75 mm di diametro interno) prodotto dalla 
Supelco, specifico per la fibra SPME. 
La rampa di temperatura impiegata per le analisi è la seguente:  
1) temperatura iniziale di 70 °C tenuta costante per 2 minuti;  
2) incremento di 15°C/min fino alla temperatura di 130°C, mantenuta poi 





Tabella 3.15 – Ioni target considerati per 
l’analisi dei pesticidi sui mitili liofilizzati. 
3)  incremento di 5°C/min fino alla temperatura di 282°C, mantenuta poi 
costante per 1.1 min; 
4) incremento di 7°C/min fino a 302°C; questa temperatura è mantenuta 
costante per 3 min.  
 
Il tempo totale di ogni corsa 
cromatografica è di 40 minuti circa. 
La temperatura dell’iniettore è 
impostata a 268°C, il flusso del 
carrier (He) a 39 cm/s (pari un flusso 
di 1,5 mL/min con una pressione di 
30 psi). 
L’iniettore è stato impostato 
in modalità pulse-splitless . L’energia 
della ionizzazione ad impatto 
elettronico è impostata a 70 eV ed il 
range di massa analizzata in modalità 
Scan acquisition è m/z 65÷450. In 
seguito si è operato mediante l’estrazione dello ione, andando a cercare gli ioni specifici 
per i singolo pesticidi (vedi tabella 3.15). La quantificazione, infine, è stata eseguita 
sugli ioni principali (m/z 1). 
 
 
3.6.4.1 Ottimizzazione del metodo 
La strategia impiegata per l’ottimizzazione in questa fase è quella step by step, 
variando un parametro alla volta e mantenendo costanti gli altri. 
 
La modalità SPME adottata nel presente metodo è lo spazio di testa, a causa 
della matrice fortemente concentrata in grassi, che possono adsorbirsi sulla fibra senza 





Per eliminare o quantomeno minimizzare la componente lipidica sono state 
condotte due tipologie di digestione: la prima prevede l’impiego di enzimi, la seconda 
l’utilizzo di un modificante di matrice di tipo chimico. 
Sono state testate due digestioni enzimatiche, la prima mediante proteasi K e la 
seconda mediante lipasi; i due enzimi sono capaci di degradare rispettivamente 
lipoproteine e lipidi.  
La proteasi K lavora in ambiente tamponato, con il tampone TRIS HCl (Poon et 
al., 1999a; Poon et al., 1999b). La ricostituzione della proteasi è stata condotta 
dissolvendo la proteinasi K in 50 ml di acqua contenendo 20 mM di calcio cloruro, 10 
mM di tampone Tris-HCL e glicerolo al 50%. Il pH della soluzione è stato aggiustato a 
7,5 con Tris-base; la soluzione prima dell’impiego è stata conservata in freezer. 
L’analisi è stata condotta valutando il recupero della fortificazione a 25 ppb. Gli 
standard interni impiegati sono il tributilfosfato e il trifenilfosfato alla concentrazione di 
10 µg/kg. 
La lipasi è stata impiegata secondo il “Metodo ufficiale di analisi per gli oli e i 
grassi” dell’allora Ministero dell’Agricoltura e delle Foreste (Supplemento 2, 1971) su 
un campione fortificato a 25 ppb. 
Nella vial vengono aggiunti 0,2 g di campione liofilizzato, 4 ml di soluzione 
tampone, 1 ml della soluzione di colato di sodio e 0,4 ml di soluzione di cloruro di 
calcio. In seguito la vial viene termostatata a 40°C, quindi vengono aggiunti 40 mg di 
lipasi. Dopo una leggera agitazione si aggiungono 2 ml di acido cloridrico 6 N. La vial 
viene poi impiegata per l’analisi in SPME 
I risultati dei due attacchi enzimatici non sono stati soddisfacenti. In figura 3.35 












componente lipidica caratterizza ancora troppo fortemente il cromatogramma, 
inficiando l’analisi dei pesticidi: effettivamente i segnali relativi a tali composti non 
sono risultati accettabili. 
L’attacco chimico fin dai primi passaggi ha evidenziato risultati migliori. I prossimi 
punti, infatti, presentano l’ottimizzazione di tale tipo di digestione, in termini di: 
1. Tipo e quantità di sale 
2. Temperatura di incubazione ed estrazione 
3. Tempo di estrazione 
4. Tipo di fibra 
 
1. Tipo e quantità di sale: sono stati testati 3 tipi di sale per favorire l’assorbimento 
dei composti sulla fibra: ammonio solfato, impiegato come nella metodica messa a 
punto per l’analisi di PCB e pesticidi sui mitili freschi (4 g di solfato d’ammonio, 5 ml 
di acido solforico all’1%, 1 ml di acqua); cloruro di sodio, impiegato nella salatura del 
campione in numerose analisi SPME (2 g di sale e 8 ml di acqua); ed acetato di sodio  
impiegato in passato per la deproteneizzazione di matrici biologiche-organiche (2 g con 
8 ml di acqua). I test sono stati eseguiti su 0,1 g (corrispondenti a circa 1 g di campione 
Figura 3.36 – Test con acetato di sodio e acqua, acido acetico all’1%, acido 
trifluoroacetico all’1%  e acido tricloroacetico all’1%. 
acqua 
 acido trifluoroacetico 
  acido acetico 





Grafico 3.6 – Istogrammi relativi ai test sulle diverse quantità di sodio acetato. 
 



















fresco) di campione liofilizzato fortificato con pesticidi a 25 ppb. 
I migliori risultati sono stati offerti dall’acetato di sodio, il quale è stato 
successivamente testato con acqua, acido acetico all’1%, acido tricloroacetico all’1% e 
acido trifluoroacetico all’1%. Il test con la sola acqua ha definito i migliori risultati 
(figura 3.36). 
 
In termini di quantità di sale, sono stati eseguiti 6 test diversi su 0,1 g di 
campione fortificato, 8 ml di acqua e 0, 1, 2, 3, 4 e 5 g di sodio acetato; l’incubazione 
della vial è stata condotta per 10 minuti, mentre l’estrazione è stata effettuata per 30 
minuti. La temperatura di esercizio è pari a 110°C. I risultati sono riportati nel grafico 
3.6 e definiscono 1 g di sodio acetato quale miglior quantità di sale. 
 
2. Temperatura di incubazione ed estrazione: Sono state preparate 6 vial uguali  
(0,1 g di mitili liofilizzati con fortificazione, 1 g di acetato di sodio, 8 ml di acqua) per 
eseguire 6 test a temperature diverse: 80, 90, 100, 110, 120 e 130, 140°C. I risultati sono 
riassunti nel grafico 3.7 da cui si evince che la temperatura che ha garantito i migliori 





Grafico 3.8 – Istogrammi relativi ai test sul tempo di estrazione 


















Grafico 3.7 – Istogrammi relativi ai test sulle diverse temperature. 
 



















3. Tempo di estrazione: Sono stati esaminati 5 diversi tempi di estrazione: 10, 20, 
30, 40 e 50 minuti. Le vial sono state preparate con 0,1 g di campione fortificato, 1 g di 
sodio acetato, 8 ml d’acqua, 10 minuti di incubazione e 130°C di temperatura 
d’esercizio. 
 I risultati sono riportati nel grafico 3.8 che evidenzia come a 40 minuti si abbia la 





Tabella 3.16 – Tipologie 
di fibra impiegate per 
l’ottimizzazione del 
metodo. 
Grafico 3.9 – Istogrammi relativi ai test sulle diverse fibre. 



















4. Tipo di fibra: Sono state testate 6 fibre fra quelle presenti in commercio per  
valutare quale avesse la miglior capacità ad estrarre i pesticidi dalla matrice. Le fibre 









Come si può osservare la fibra grigia (DVB/CAR/PDMS) ha definito le migliori 
performance, tuttavia abbiamo optato per la fibra rosa (PDMS/DVB) in quanto 
garantisce buoni risultati, più ripetibili e, soprattutto, una miglior estrazione dell’o,p 
DDT che rappresenta il punto critico di questa analisi. 





a. 0,1 g mitili liofilizzati + 1g CH3COONa + 8 ml H2O  
b. fibra PDMS/DVB 65 µm  
c. temperatura incubazione/estrazione 130°C 
d. 40 minuti di estrazione dopo 10 minuti di incubazione 
e. desorbirmento condotto a 268°C in modalità pulse-splitless 
 
3.6.4.2 Validazione del metodo 
In seguito all’ottimizzazione del metodo sono stati valutati: 
 range di linearità 
 precisione 
 limiti di rilevabilità 
 incertezza di misura 
 accuratezza 
Il range di linearità è stato ottenuto fortificando con diverse aliquote il campione 
di mitili liofilizzati e valutando il coefficiente di correlazione (figura 3.37). La 
precisione è stata determinata in termini di RSD (deviazione standard relativa) su 6 
prove eseguite su campione fortificato a 25 ppb. 
Figura 3.37 – Determinazione del range di linearità: sovrapposizione cromatogrammi 





Tabella 3.17 – Si riportano i dati riguardanti il range di linearità (in µg/kg) con il relativo 
coefficiente di correlazione, la precisione in termini di RSD (%), lo scarto tipo di 
ripetibilità (sr)  e i limiti di rilevabili (espressi in µg/kg). 
I limiti di rilevabilità sono stati determinati quali quantità minima di sostanza 
che dà il rapporto segnale/rumore 3:1. Range di linearità e relativo coefficiente di 
correlazione, ripetibilità in termini di RSD e LOD sono riportati nella tabella 3.17. 
 
Ad esclusione del p.p DDT, sono stati registrati ottimi valori di ripetibilità in 
termini di RSD (2,1-6,7 %). Comunque anche il valore del p,p DDT rientra pienamente 
fra i valori riportati dalla bibliografia per le analisi SPME (Beltran et al., 2000; Fidalgo-
Used et al., 2003). Dal test di ripetibilità a 25 ppb risultano le deviazioni standard (sr) 
riportate nella quinta colonna della tabella 3.17. Per 25 ppb il metodo di Horwitz 
modificato da Thompson riporta uno scarto tipo di riprodubilità (σR) pari a 7. Le sr, 
quindi,  dovrebbero rientrare fra 2,8 e 3,6 (vedi capitolo 3.5). In realtà, eccezion fatta 
per il p,p DDT, sono tutte inferiori a 2,8. La giustificazione tecnica è insita nell’elevata 
ripetibilità della tecnica SPME associata alla completa automatizzazione che è stata 
impiegata nella messa a punto del metodo. La minimizzazione della manualità, infatti, 
consente di ottenere analisi estremamente ripetibili. Il caso del p,p DDT potrebbe essere 





alle temperature elevate di esercizio o, ancora, alla bassa risposta del composto in 
termini di cromatografia. Da queste considerazioni risulta possibile impiegare il metodo 
di Horwitz nella variante di Thompson. 
Relativamente alla valutazione dell’accuratezza sono state eseguite delle analisi 
sul materiale certificato SRM 1974b prodotto dal NIST (National Institute of Standards 
e Technology), costituito da tessuto di mitili omogeneizzato e congelato (frozen mussel 
tissue homogenate). Il campione è stato preventivamente liofilizzato. L’analisi condotta 
ha portato ai risultati riportati in tabella 3.18. Per i parametri di questa analisi sono state 
calcolate le incertezze come suddetto. I dati si presentano come accurati e, grazie al 




In conclusione, il metodo messo a punto consente di determinare 12 pesticidi 
organoclorurati su un prodotto analiticamente ostico come i mitili liofilizzati che, a 
causa dell’elevata percentuale di grasso (fino al 50%), rappresenta una matrice 
altamente predisposta a trattenere i composti liposolubili come i pesticidi 
organoclorurati. I mitili freschi, tuttavia, vengono sovente convertiti sotto forma di 
liofilizzato per attivare circuiti interlaboratorio e costituire materiali certificati, in 
quanto il prodotto liofilizzato è molto più pratico da trasportare, stoccare e conservare 
perché, a differenza del prodotto fresco, non è soggetto a variazioni di peso, e quindi di 




Tabella 3.18 – Si riportano 
i dati relativi all’analisi sul 





3.6.5 - Determinazione dell’umidità 
Una capsula petri viene precondizionata per 2 ore in stufa a 105°C. In seguito 
tale capsula viene posta in essiccatore per 1 ora,  quindi viene pesata sulla bilancia 
analitica. 
A questo punto nella petri viene pesato circa 10 g di campione di mitili freschi 
omogeneizzati; la capsula viene poi messa in stufa per 6 ore. In seguito la capsula viene 
posta in essiccatore per 1 ora e quindi pesata sulla bilancia analitica. 
 
La percentuale di residuo secco è stata determinata mediante la seguente formula: 
 





P  = pesata della capsula petri con i mitili essiccati 
P0 = pesata della capsula petri vuota 
C  = peso del campione 
 
La percentuale di umidità, invece, viene ricavata tramite la seguente formula: 
Umidità % = 100-Residuo secco% 
 
 
3.6.6 - Determinazione delle sostanze grasse    
Per sostanze grasse totali si intende il contenuto totale delle sostanze ottenute per 
idrolisi ed estrazione con solventi polari. 
Il prodotto macinato viene idrolizzato con soluzione diluita di acido cloridrico. 
Le sostanze grasse vengono estratte con una miscela di volumi uguali di etere etilico ed 
etere di petrolio e pesate dopo eliminazione del solvente. 
Si pesano 2 g di prodotto omogeneizzato in una beuta da 100 ml; si aggiungono 





acido cloridrico al 25%; si pone la beuta nel bagnomaria a 70-80°C, agitando spesso 
fino ad idrolisi completa. 
In seguito, dopo il raffreddamento, si aggiungono 10 ml di alcool etilico al 95°; 
si trasferisce in un cilindro da 100 ml munito di tappo smeriglio, lavando la beuta con 
tre porzioni di etere etilico per un totale di 25 ml; si aggiungono 25 ml di etere di 
petrolio (intervallo di ebollizione 40°- 60°C) e si agita. 
Separate le fasi, si trasferisce lo strato etereo in un pallone da 200 ml con collo a 
smeriglio, precedentemente tarato (lavaggio con solvente e condizionamento in stufa a 
105°C per un’ora seguito da 30 minuti in essiccatore), filtrando attraverso l’imbuto con 
setto poroso contenente uno strato di solfato sodico anidro di circa 10 g. 
Si estrae ancora due volte con 25 ml di miscela etere etilico ed etere di petrolio 
1:1, agitando ogni volta e lasciando separare le fasi; si riuniscono, quindi, le fasi nel 
pallone. Si porta quasi a secco la frazione eterea raccolta. 
L’eliminazione del solvente viene completata tenendo il pallone in stufa a 105°C 
per un’ora. In seguito, si conserva il pallone per 30 minuti in essiccatore. Infine si pesa 
il pallone. In parallelo si effettua una prova in bianco. 
Il contenuto in sostanze grasse, espresso su 100 g di sostanza secca, viene 
espresso mediante la formula  
 






P0 = peso del pallone vuoto 
P   = peso del pallone con l’estratto 
B0  = peso del pallone vuoto usato per il bianco 
B  = peso del pallone dopo la prova in bianco 












I risultati del biomonitoraggio oggetto della tesi di dottorato vengono di seguito 
riportati. Successivamente, i risultati verranno discussi in termini di  
1. Qualità del prodotto ittico in relazione ai limiti di legge 
2. Confronto con  dati riportati dalla bibliografia scientifica 
3. Effetti del sito inquinato quale sorgente secondaria 
4. Valutazione degli andamenti stagionali/mensili dei contaminanti 
 
Nella tabella 4.1 vengono considerati i dati concernenti gli idrocarburi policiclici 
aromatici nei mitili, espressi in µg/kg di sostanza umida. Le analisi sono state effettuate 
mediante HPLC-FLD, previa estrazione con microsoxhlet come descritto nel capitolo 
3.6.2. In tabella 4.2 sono presentati i dati relativi a tutti i PCB (µg/kg di sostanza 
umida), mentre in tabella 4.3 si riportano i dati dei soli PCB riscontrati nel 
monitoraggio; la tabella 4.4, invece, presenta i valori dei pesticidi organoclorurati. 
Come descritto nel capitolo 3.6.3, PCB e pesticidi organoclorurati sono stati analizzati 
mediante tecnica SPME associata alla GC-MS. In tabella 4.5, infine, si riportano i dati 
dei due metalli pesanti analizzati, il mercurio e il piombo, in mg/kg di sostanza umida. 
Nella tabella 4.6 vengono riportati i dati relativi alle percentuali di umidità, di 
residuo secco e di lipidi sui mitili campionati durante il biomonitoraggio. I lipidi 
vengono espressi in percentuale sul tal quale (umido) e sul secco. In fondo alla tabella 
vengono presentati la media, la deviazione standard e i valori di massimo e di minimo 
relativi ai parametri considerati. 
Da una prima visualizzazione dei dati è possibile trarre alcune preliminari 
conclusioni che, in seguito, verranno esaminate nel dettaglio: 





 il mercurio non risulta presentare bioaccumulo; 
 i valori di piombo presentano una situazione di modesto, ma graduale 
bioaccumulo; 
 dai dati relativi ai PCB si evince uno scarso bioaccumulo indice, comunque, 
della presenza di tali composti nel golfo; 
 per quanto concerne gli IPA totali, si può evidenziare un bioaccumulo, 
soprattutto in certi mesi dell’anno. Tale bioaccumulo, infatti, non si presenta 
come un aumento costante, ma varia, in prima analisi, con un andamento non 
prospettato all’inizio di tale studio di monitoraggio. Il bioaccumulo è soprattutto 






















Tabella 4.1 – Risultati relativi agli IPA espressi in µg/kg di sostanza umida. Vengono indicati i risultati dei singoli IPA, la sommatoria degli IPA 
leggeri (dal fluorene al crisene), la sommatoria degli IPA pesanti (dal benzo[b]fluorantene all’indeno(123-cd)pirene), la sommatoria degli IPA totali e 
le medie annuali dei singoli IPA e delle sommatorie. Vengono infine evidenziati i valori di benzo[a]pirene, l’unico IPA ad essere normato nei mitili. 
LOD pari a 0,1 µg/kg. 
feb-06 mag-06 giu-06 lug-06 ago-06 set-06 ott-06 nov-06 dic-06 gen-07 feb-07 mar-07 apr-07 Media
fluorene 4,2 ± 1,9 3,4 ± 1,5 2,7 ± 1,2 4,1 ± 1,8 15,9 ± 7,0 6,1 ± 2,7 7,6 ± 3,4 3,0 ± 1,3 3,3 ± 1,5 5,3 ± 2,3 12,3 ± 5,4 5,5 ± 2,4 3,2 ± 1,4 5,9 ± 2,6
fenan-trene 13,8 ± 6,1 12,3 ± 5,4 10,4 ± 4,6 30,4 ± 13,4 62,7 ± 27,6 49,3 ± 21,7 45,9 ± 20,2 12,0 ± 5,3 26,4 ± 11,6 37,9 ± 16,7 92,5 ± 40,7 14,0 ± 6,1 9,6 ± 4,2 32,1 ± 14,1
antracene 0,4 ± 0,2 0,4 ± 0,2 0,4 ± 0,2 0,4 ± 0,2 0,9 ± 0,4 0,8 ± 0,4 0,9 ± 0,4 0,4 ± 0,2 0,9 ± 0,4 1,1 ± 0,5 2,1 ± 0,9 1,7 ± 0,7 0,4 ± 0,2 0,8 ± 0,4
fluoran-
tene
13,5 ± 5,9 8,9 ± 3,9 14,7 ± 6,5 6,3 ± 2,8 10,9 ± 4,8 16,1 ± 7,1 18,9 ± 8,3 8,0 ± 3,5 12,9 ± 5,7 27,5 ± 12,1 36,5 ± 16,1 20,3 ± 8,9 11,9 ± 5,2 15,9 ± 7,0
pirene 7,7 ± 3,4 5,1 ± 2,2 9,1 ± 4,0 3,8 ± 1,7 12,2 ± 5,4 9,8 ± 4,3 12,7 ± 5,6 2,8 ± 1,2 6,4 ± 2,8 11,5 ± 5,0 13,1 ± 5,7 10,9 ± 4,8 5,9 ± 2,6 8,5 ± 3,8
B[a]antra-
cene
3,2 ± 1,4 2,6 ± 1,1 3,1 ± 1,4 1,8 ± 0,8 3,6 ± 1,6 1,6 ± 0,7 3,1 ± 1,4 1,9 ± 0,9 4,9 ± 2,2 6,7 ± 2,9 16,2 ± 7,1 4,0 ± 1,7 1,8 ± 0,8 4,2 ± 1,8
crisene 7,0 ± 3,1 3,0 ± 1,3 6,5 ± 2,9 1,5 ± 0,7 4,5 ± 2,0 5,0 ± 2,2 5,6 ± 2,5 3,9 ± 1,7 9,3 ± 4,1 13,5 ± 5,9 11,5 ± 5,1 8,3 ± 3,6 4,1 ± 1,8 6,4 ± 2,8
B[b]fluo-
rantene
3,3 ± 1,4 1,9 ± 0,8 4,7 ± 2,1 2,9 ± 1,3 3,3 ± 1,5 3,6 ± 1,6 5,5 ± 2,4 3,5 ± 1,5 8,4 ± 3,7 7,4 ± 3,2 4,6 ± 2,0 5,6 ± 2,5 2,7 ± 1,2 4,4 ± 1,9
B[k]fluo-
rantene
1,4 ± 0,6 0,9 ± 0,4 1,9 ± 0,9 2,6 ± 1,1 1,7 ± 0,7 1,8 ± 0,8 2,7 ± 1,2 1,6 ± 0,7 4,0 ± 1,8 3,8 ± 1,7 2,4 ± 1,0 2,5 ± 1,1 1,0 ± 0,4 2,2 ± 0,9
B[a]pirene 1,5 ± 0,7 1,5 ± 0,7 3,1 ± 1,4 1,1 ± 0,5 1,5 ± 0,7 1,8 ± 0,8 2,7 ± 1,2 1,9 ± 0,8 3,4 ± 1,5 3,9 ± 1,7 2,8 ± 1,2 3,2 ± 1,4 1,6 ± 0,7 2,3 ± 1,0
dB[a,h]an-
tracene
1,3 ± 0,6 0,5 ± 0,2 0,8 ± 0,4 0,8 ± 0,3 0,7 ± 0,3 0,5 ± 0,2 0,6 ± 0,3 0,3 ± 0,1 0,9 ± 0,4 1,8 ± 0,8 0,4 ± 0,2 0,8 ± 0,3 0,2 ± 0,1 0,7 ± 0,3
B[ghi]peri-
lene 4,2 ± 1,8 2,9 ± 1,3 6,1 ± 2,7 1,3 ± 0,6 0,9 ± 0,4 1,4 ± 0,6 2,7 ± 1,2 2,7 ± 1,2 3,9 ± 1,7 3,9 ± 1,7 2,2 ± 1,0 4,4 ± 1,9 11,6 ± 5,1 3,7 ± 1,6
Indeno(123
cd)pirene 1,2 ± 0,5 1,1 ± 0,5 2,2 ± 1,0 1,1 ± 0,5 0,8 ± 0,4 0,9 ± 0,4 1,1 ± 0,5 0,2 ± 0,1 1,5 ± 0,7 2,3 ± 1,0 1,5 ± 0,7 2,7 ± 1,2 2,1 ± 0,9 1,4 ± 0,6
SOMMA 62,6 ± 27,5 44,3 ± 19,5 65,8 ± 28,9 57,9 ± 25,5 119,5 ± 52,6 98,7 ± 43,4 109,8 ± 48,3 42,2 ± 18,5 86,3 ± 38,0 126,4 ± 55,2 198,1 ± 80,9 83,8 ± 36,9 56,0 ± 24,6 88,6 ± 39,0
SOMMA 
LEGGERI 49,8 ± 21,9 35,5 ± 15,6 47,0 ± 20,7 48,2 ± 21,2 110,7 ± 48,7 88,7 ± 39,0 94,7 ± 41,6 32,0 ± 14,1 64,1 ± 28,2 103,3 ± 45,5 184,2 ± 76,0 64,7 ± 28,5 36,9 ± 16,2 73,8 ± 32,5
SOMMA 








Tabella 4.2 - Risultati relativi ai PCB espressi in µg/kg di sostanza umida. Vengono indicati i risultati 
dei singoli congeneri e la sommatoria dei PCB. LOD pari a 0,1 µg/kg. 
 
feb-06 mag-06 giu-06 lug-06 ago-06 set-06 ott-06 nov-06 dic-06 gen-07 feb-07 mar-07 apr-07
PCB 5 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 18 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 28 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 29 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 30 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 31 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 44 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 47 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 49 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 52 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 66 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 70 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 74 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 77 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD 0,1 ± 0,1 < LOD < LOD
PCB 79 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 81 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 87 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 91 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 95 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 99 < LOD < LOD < LOD < LOD 0,5 ± 0,2 0,5 ± 0,2 0,5 ± 0,2 0,4 ± 0,2 0,5 ± 0,2 0,4 ± 0,2 < LOD < LOD < LOD
PCB 101 < LOD < LOD < LOD < LOD 0,8 ± 0,4 0,7 ± 0,3 1,0 ± 0,4 0,8 ± 0,4 0,7 ± 0,3 0,8 ± 0,4 < LOD < LOD < LOD
PCB 105 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 110 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 114 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 118 < LOD < LOD 0,3 ± 0,1 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 123 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 126 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 128 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 137 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 138 < LOD < LOD 0,6 ± 0,3 0,4 ± 0,2 0,4 ± 0,2 0,5 ± 0,2 0,8 ± 0,4 0,4 ± 0,2 0,4 ± 0,2 0,4 ± 0,2 0,5 ± 0,2 0,5 ± 0,2 0,4 ± 0,2
PCB 141 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 146 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 149 < LOD < LOD 0,2 ± 0,1 0,3 ± 0,1 0,2 ± 0,1 0,5 ± 0,2 0,5 ± 0,2 0,5 ± 0,2 0,4 ± 0,2 0,5 ± 0,2 0,4 ± 0,2 0,3 ± 0,1 0,5 ± 0,2
PCB 151 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 153 0,6 ± 0,3 0,6 ± 0,3 1,0 ± 0,4 0,8 ± 0,4 1,2 ± 0,5 1,1 ± 0,5 1,4 ± 0,6 1,3 ± 0,6 1,1 ± 0,5 1,3 ± 0,6 0,6 ± 0,3 0,6 ± 0,3 0,6 ± 0,3
PCB 156 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 157 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 167 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 169 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 170 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 174 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 177 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 180 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 183 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 187 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD 0,2 ± 0,1 0,2 ± 0,1 0,3 ± 0,1 0,3 ± 0,1 0,3 ± 0,1 < LOD < LOD < LOD
PCB 189 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 192 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 194 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 196 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 203 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 206 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD







Tabella 4.3 - Risultati relativi ai soli PCB riscontrati nei mitili espressi in µg/kg di sostanza umida; gli altri PCB sono inferiori al LOD pari a 
0,1 µg/kg. Viene indicata la somma dei PCB. 
 
feb-06 mag-06 giu-06 lug-06 ago-06 set-06 ott-06 nov-06 dic-06 gen-07 feb-07 mar-07 apr-07
PCB 77 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD 0,1 ± 0,1 < LOD < LOD
PCB 99 < LOD < LOD < LOD < LOD 0,5 ± 0,2 0,5 ± 0,2 0,5 ± 0,2 0,4 ± 0,2 0,5 ± 0,2 0,4 ± 0,2 < LOD < LOD < LOD
PCB 101 < LOD < LOD < LOD < LOD 0,8 ± 0,4 0,7 ± 0,3 1,0 ± 0,4 0,8 ± 0,4 0,7 ± 0,3 0,8 ± 0,4 < LOD < LOD < LOD
PCB 118 < LOD < LOD 0,3 ± 0,1 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 138 < LOD < LOD 0,6 ± 0,3 0,4 ± 0,2 0,4 ± 0,2 0,5 ± 0,2 0,8 ± 0,4 0,4 ± 0,2 0,4 ± 0,2 0,4 ± 0,2 0,5 ± 0,2 0,5 ± 0,2 0,4 ± 0,2
PCB 149 < LOD < LOD 0,2 ± 0,1 0,3 ± 0,1 0,2 ± 0,1 0,5 ± 0,2 0,5 ± 0,2 0,5 ± 0,2 0,4 ± 0,2 0,5 ± 0,2 0,4 ± 0,2 0,3 ± 0,1 0,5 ± 0,2
PCB 153 0,6 ± 0,3 0,6 ± 0,3 1,0 ± 0,4 0,8 ± 0,4 1,2 ± 0,5 1,1 ± 0,5 1,4 ± 0,6 1,3 ± 0,6 1,1 ± 0,5 1,3 ± 0,6 0,6 ± 0,3 0,6 ± 0,3 0,6 ± 0,3
PCB 187 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD 0,2 ± 0,1 0,2 ± 0,1 0,3 ± 0,1 0,3 ± 0,1 0,3 ± 0,1 < LOD < LOD < LOD
Somma 0,6 ± 0,3 0,6 ± 0,3 2,1 ± 0,9 1,5 ± 0,7 3,1 ± 1,4 3,6 ± 1,6 4,5 ± 2,0 3,7 ± 1,6 3,4 ± 1,5 3,7 ± 1,6 1,7 ± 0,7 1,4 ± 0,6 1,4 ± 0,6
Tabella 4.4 - Risultati relativi ai pesticidi organoclorurati; per i LOD si rimanda al capitolo 3.6.3. 
feb-06 mag-06 giu-06 lug-06 ago-06 set-06 ott-06 nov-06 dic-06 gen-07 feb-07 mar-07 apr-07
HCB < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
aldrin < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
dieldrin < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
endrin < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
eptacloro 
epossido < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
α-clordano < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
γ-clordano < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
o,p DDE < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
p,p DDE < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
o,p DDD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
p,p DDD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
o,p DDT < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD






Tabella 4.6 – Risultati 
relativi al residuo secco e 
all’umidità, espresso in 
percentuale, e alla 
percentuale di lipidi 






























feb-06 20,7 79,3 5,3 25,7
mag-06 17,5 82,5 5,2 29,6
giu-06 21,7 78,3 2,5 11,4
lug-06 23,6 76,4 7,8 32,9
ago-06 23,4 76,6 5,9 25,1
set-06 26,1 73,9 5,2 19,8
ott-06 22,0 78,0 6,5 29,6
nov-06 19,1 80,9 7,5 39,1
dic-06 15,5 84,5 6,2 40,3
gen-07 18,3 81,7 5,5 30,1
feb-07 19,1 80,9 9,0 46,9
mar-07 21,1 78,9 10,1 47,9
apr-07 22,8 77,2 8,6 37,6
media 20,8 79,2 6,6 32,0
dev std 2,9 2,9 2,0 10,4
min 15,5 73,9 2,5 11,4
max 26,1 84,5 10,1 47,9
Tabella 4.5 – Risultati 
relativi a piombo e 
mercurio espressi in 
mg/kg sull’umido. 
Piombo Mercurio
feb-06 0,15 ± 0,06 0,06 ± 0,03
mag-06 0,20 ± 0,08 0,05 ± 0,02
giu-06 0,26± 0,10 0,04 ± 0,02
lug-06 0,25 ± 0,10 0,06 ± 0,03
ago-06 0,18 ± 0,07 0,06 ± 0,03
set-06 0,11 ± 0,05 0,06 ± 0,03
ott-06 0,29 ± 0,11 0,04 ± 0,02
nov-06 0,17 ± 0,07 0,03 ± 0,01
dic-06 0,24 ± 0,10 0,06 ± 0,03
gen-07 0,30 ± 0,12 0,06 ± 0,03
feb-07 0,26 ± 0,10 0,06 ± 0,03
mar-07 0,30 ± 0,10 0,05 ± 0,02
apr-07 0,36 ± 0,13 0,05 ± 0,02





4.2 CONFRONTO CON I LIMITI DI LEGGE  
 
I risultati ottenuti sono stati confrontati con i valori della normativa vigente 
relativa alle mitiliculture. In particolare si cita il D.M. 27/08/2004 per i pesticidi 
organoclorurati e il per il benzo[a]pirene, il piombo, il mercurio e i TEQ di diossina per 
i PCB. Ai fini del Regolamento CE 1881/2006, infatti, le concentrazioni di PCB 
diossina simili sono state convertite in TEQ di diossina. Per diossina si intende la 
somma di dibenzo-para-diossine policlorurate e dibenzofurani policlorurati, come 
definito dal regolamento della Commissione Europea 1881/2006, mentre il termine PCB 
diossina simile è usato per la somma di mono-orto e non orto PCB, come definito dal 
Regolamento della Commissione Europa 199/2006 (Karl e Ruoff, 2008). Per il 
campionamento di giugno 2006 si è registrato il valore di 0,03 pg/g di TEQ di diossina, 
mentre per febbraio 2007 il valore è pari a 0,01 pg/g di TEQ. 
I limiti, riportati in tabella 4.7, sono stati rispettati durante tutti i 13 
campionamenti effettuati. Tale importante risultato garantisce la “salubrità” del prodotto 
ittico e la sua commerciabilità ai sensi dei regolamenti succitati.  
I risultati ottenuti sono relativi ad un ciclo di vita relativamente breve dei mitili 
considerati, compatibile, comunque, con i parametri previsti per il raggiungimento della 
cosiddetta “pezzatura commerciale” ( 12 mesi secondo il D.P.R. 1639/1998) 
Tali valori, tuttavia, andrebbero riconfermati nel tempo per assicurare il 
prosieguo dell’attività di mitilicoltura e cautelare il consumatore. 
Tabella 4.7 – Analiti, 
limiti e normative di 
riferimento per il mitili 
intesi come alimento. I 







4.3 COMMENTI AI RISULTATI ANALITICI 
 
I dati acquisiti in questa campagna di biomonitoraggio sono stati espressi sul tal 
quale, cioè sulla parte edule e umida, così come richiesto dalla normativa in campo 
alimentare. Mediante la percentuale di umidità, i risultati sono stati convertiti 
relativamente al secco per poter effettuare un confronto con i valori pubblicati dalla 
bibliografia scientifica. 
I risultati così ottenuti sono presentati nelle tabelle 4.8, 4.9 e 4.10. I risultati sul 
prodotto secco verranno espressi in ng/g, mentre i risultati sul prodotto umido verranno 
espressi sempre in µg/kg. 
 
4.3.1 Idrocarburi Policiclici Aromatici 
Dalla letteratura scientifica è noto che le concentrazioni di IPA nel biota 
dipendono dalla vicinanza della sorgente inquinante e dalla biodisponibilità dei 
contaminanti (Bihari et al., 2007). Il biomonitoraggio oggetto di questo dottorato si 
propone di capire se la presenza di una sorgente secondaria come un sito inquinato 
fronte mare possa avere delle ripercussioni sulle vicine mitilicolture. 
 Come evidenziato nella tabella 4.7, gli IPA totali sul secco variano nel range 
221,0-1038,5 ng/g, con un valore medio di 433,8 ng/g. Sono prevalenti gli IPA leggeri 
(fino a quattro cicli) con un valore medio di 360,5 ng/g, contro i 73,4 ng/g degli IPA 
pesanti (cinque e sei cicli). 
Le concentrazioni di IPA registrate durante il nostro biomonitoraggio risultano 
confrontabili con quelli relative ad uno studio condotto dal nostro gruppo di ricerca 
(Falomo et al., 2008) presso un punto prossimo al sito Acquario, cioè Punta Olmi che 
presenta valori di IPA compresi fra 74,3 e 273,0 µg/kg sull’umido.  
I valori di IPA totali registrati nel presente progetto risultano superiori a quelli di 
uno studio effettuato nel mar Adriatico, in più punti del Golfo di Fiume in Croazia 
(Bihari et al., 2007): i valori su mitili essiccati rientrano nel range 49,2-134 con un 
valore medio di 90,5. Tuttavia gli IPA considerati non sono esattamente gli stessi: 

























Tabella 4.8 – Risultati relativi agli IPA espressi in ng/g di sostanza secca. Vengono indicati i risultati dei singoli IPA, la sommatoria degli IPA 
leggeri (dal fluorene al crisene), la sommatoria degli IPA pesanti (dal benzo[b]fluorantene all’indeno(123-cd)pirene), la sommatoria degli IPA totali 












Tabella 4.9 – Risultati relativi ai soli PCB riscontrati nei mitili durante il biomonitoraggio. Le concentrazioni degli altri PCB risultano inferiori al limite 
di rilevabilità. Valori espressi in ng/g sulla sostanza secca. 
feb-06 mag-06 giu-06 lug-06 ago-06 set-06 ott-06 nov-06 dic-06 gen-07 feb-07 mar-07 apr-07 Media
PCB 77 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD 0,7 < LOD < LOD 0,06
PCB 99 < LOD < LOD < LOD < LOD 2,2 2,0 2,3 2,3 3,0 2,4 < LOD < LOD < LOD 1,1
PCB 101 < LOD < LOD < LOD < LOD 3,2 2,8 4,5 4,0 4,3 4,2 < LOD < LOD < LOD 1,8
PCB 118 < LOD < LOD 1,2 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD 0,09
PCB 138 < LOD < LOD 2,8 1,6 1,7 1,9 3,8 1,9 2,6 2,0 2,8 2,5 1,9 2,0
PCB 149 < LOD < LOD 1,0 1,3 1,0 2,0 2,3 2,8 2,8 2,9 2,2 1,5 2,0 1,7
PCB 153 2,7 3,3 4,5 3,3 5,3 4,2 6,4 7,0 7,4 7,3 3,0 2,8 2,4 4,6
PCB 187 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD 0,9 1,0 1,5 1,7 1,5 < LOD < LOD < LOD 0,5
Somma 2,7 3,3 9,5 6,2 13,3 13,8 20,2 19,4 21,8 20,3 8,8 6,8 6,3 11,7
feb-06 mag-06 giu-06 lug-06 ago-06 set-06 ott-06 nov-06 dic-06 gen-07 feb-07 mar-07 apr-07 MEDIA
Piombo 0,72 1,14 1,20 1,06 0,77 0,42 1,32 0,89 1,55 1,64 1,36 1,42 1,58 1,16
Mercurio 0,29 0,29 0,18 0,25 0,26 0,23 0,18 0,16 0,39 0,33 0,31 0,24 0,22 0,26






cicli), ma non hanno preso in esame il fluorene, il dibenzo[a,h]antracene e il 
benzo[g,h,i]perilene; il benzo[a]pirene, laddove riscontrato nel monitoraggio presso il 
Golfo di Fiume, si attesta su valori di 2-4 ng/g, più bassi rispetto al valore medio di 11,5 
ng/g registrato nel nostro biomonitoraggio. 
Baumard et al. (1998) hanno registrato nella parte occidentale del mar 
Meditteraneo (Francia, Spagna e isole Baleari) concentrazioni di IPA totali piuttosto 
basse (25-80 ng/g) ad eccezione dei campioni prelevati presso i porti di Barcellona e 
Port Vendres, riscontrando valori pari a 340 ng/g; tale valore è confrontabile al nostro 
valore medio (433,8 ng/g), che risulta comunque superiore.  
La differenza sostanziale fra il nostro lavoro e quelli di Bihari et al. (2007) e 
Baumard et al. (1998) consiste nella pianificazione iniziale del monitoraggio e nel 
campionamento. Bihari et al. (2007) e Baumard et al. (1998), infatti, hanno adottato 
quale strategia di monitoraggio il singolo campionamento, mentre la nostra campagna è 
costituita da più prelievi effettuati con cadenza mensile. 
Il lavoro di Baumard et al. (1999), invece, è articolato in tre campionamenti di 
Mytilus edulis nel marzo 1995, ottobre 1995, agosto 1996 presso diversi punti del mar 
Baltico occidentale. Il range di concentrazione riscontrato è piuttosto ampio, da 92,5 
ng/g a 3880 ng/g. L’aspetto interessante è che nei diversi campionamenti vengono 
registrate concentrazioni di IPA totali estremamente diverse anche nello stesso sito 
(vedi tabella 4.11): per esempio, per il sito K2 (presso il porto di Kiel) vengono 
registrati nel mese di marzo ’95 1090 ng/g, nel mese di ottobre ‘95 475 ng/g e nel mese 
di agosto ‘96 342 ng/g di IPA totali sul liofilizzato. Tale andamento è molto simile a 
quanto abbiamo riscontrato durante il nostro biomonitoraggio, ovvero valori molto alti 
nei primi mesi dell’anno (febbraio 2007 con 1038,5 ng/g sul secco), un abbassamento 
nei campionamenti estivi (media estate 2006 329,0 ng/g) e il valore di ottobre come 
intermedio (498,9 ng/g) fra i due precedenti. 
Sicuramente il nostro studio presenta delle forti differenze rispetto a quello di 
Baumard et al. (1999) in termini di: bioaccumulatori (stesso genere, ma diversa specie), 





Tabella 4.12 – Suddivisione degli 

















MS). Tuttavia i risultati ottenuti e, soprattutto, l’andamento dei risultati, possono 
certamente essere considerati confrontabili e paragonabili. 
 
 
Dal confronto con la letteratura scientifica si può dedurre che i valori di IPA 
registrati presso i mitili del sito Acquario delineano una situazione di contaminazione 
non trascurabile che potrebbe essere influenzata dalla presenza del sito contaminato. 
 
4.3.1.1 Pattern di distribuzione degli IPA 
In questo capitolo viene presentato una schema di distribuzione degli IPA in 
base al numero di cicli condensati: si ottiene così una suddivisione in IPA a tre, quattro, 
cinque e sei anelli condensati, secondo la tabella 4.12. 
Come si può notare dal grafico 4.1, la 
distribuzione degli IPA nei mitili può variare 
significativamente nei mesi, passando 
dall’essere fortemente caratterizzata da IPA a 3 
cicli (da luglio ad ottobre 2006 e febbraio 2007), 
all’essere contrassegnata da una maggior 
percentuale di IPA a 4 cicli (da febbraio a 
giugno 2006, gennaio, marzo e aprile 2007). I 
mesi di novembre e dicembre 2006 sono 
Tabella 4.11 – Valori di IPA totali 
registrati nel monitoraggio di 
Baumard et al. (1999) espressi in 
ng/g di sostanza secca. I campioni K 
sono stati prelevati presso il porto di 
Kiel, i campioni W sono stati 
prelevati presso il porto di 
Warnemünde, i campioni P sono stati 
prelevati presso il porto di 
Peenemünde. I tre porti sono ubicati 
presso il mar Baltico occidentale. 
NC indica non campionato. 
marzo '95 ottobre '95 agosto '96
K0 NC 786 NC
K1 3880 NC 362
K2 1090 475 342
W1 552 NC 191
W2 240 87,7 92,5
W3 246 99,2 112
W4 NC 116 NC
P1 NC NC 146
P2 271 103 99,4
P3 340 140 118






Grafico 4.1 – Distribuzione degli IPA in base al numero di anelli condensati: in azzurro gli IPA a 3,in arancione gli IPA a  4 anelli, in giallo gli IPA a 5 
cicli, in verde gli IPA a 6 cicli). Dati espressi in percentuale rispetto agli IPA totali. Nella parte superiore del grafico si possono visualizzare le 
distribuzioni con cadenza mensile; nella parte inferiore, invece, si può visualizzare la distribuzione media di tutto il periodo considerato per il 
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 contraddistinti da percentuali di IPA a 3 e 4 cicli molto simili, attorno al 35-40 %. 
Infine, l’ultimo campionamento (aprile 2007) si diversifica per la forte presenza di IPA 
a 6 cicli (24,5%). 
Lo schema di distribuzione degli IPA mediato sull’intero arco di campionamento 
è caratterizzato da concentrazioni di IPA a 3 e 4 cicli molto simili, rispettivamente pari 
a 43,1 e 40,0 %, con gli IPA a 5 cicli che mediamente si attestano sull’11,1 % con 
deboli scostamenti mensili da questo valore. Gli IPA a 6 cicli, invece, sono mediamente 
meno presenti (5,8%), ma possono differenziarsi di molto nei singoli campionamenti; 
tale percentuale, tuttavia, rappresenta comunque un valore sostanzialmente elevato 
rispetto a quanto riportato in bibliografia da alcuni autori (Bihari et al., 2007). 
Il quadro generale rappresenta un risultato già noto in bibliografia: infatti il 
basso peso molecolare rende gli IPA leggeri più solubili in acqua e quindi più 
biodisponibili per i mitili, altri bivalvi e pesci in cui si registrano concentrazioni più alte 
per i composti con tre e quattro cicli (Porte e Albaigès, 1993;  Djomo et al., 1996; 




La determinazione di 51 congeneri di PCB è stata condotta mediante la nostra 
metodica innovativa, la cui messa a punto è illustrata nel capitolo 3.6.3. I nomi dei 
congeneri seguono la nomenclatura IUPAC. Nella lista dei PCB analizzati sono presenti 
anche i 12 congeneri diossina simili. 
Nei campioni di mitili analizzati sono stati riscontrati solo otto fra i PCB presi in 
considerazione, cioè i congeneri 77, 99, 101, 118, 138, 149, 153, 187 (tabella  4.3 e 4.9). 
Il dato dei PCB totali rientra nel range 0,6-4,5 µg/kg sull’umido, con un valore medio di 
2,4 µg/kg, mentre sul secco il range è 2,7-21,8 ng/g con una media di 11,7 ng/g. 
L’unico congenere sempre presente nei tredici campionamenti  è risultato essere 
il PCB 153 (PCB esaclorurato), il quale è anche il più concentrato fra i PCB analizzati 
durante tutto l’arco del monitoraggio. Nei primi due campionamenti (febbraio 2006 e 





pari a 0,6 µg/kg sull’umido. Durante tutti gli altri campionamenti (giugno 2006-aprile 
2007) sono stati sempre registrati i PCB 138 e 149 (PCB esaclorurati), mentre i PCB 99 
e 101 (PCB pentaclorurati) sono stati determinati nei campionamenti da agosto 2006 a 
gennaio 2007. I campionamenti del periodo settembre 2006-gennaio 2007 sono 
caratterizzati dalla presenza dell’unico eptacloro-PCB (PCB 187) riscontrato durante 
questo studio di biomonitoraggio. I PCB diossina simili riscontrati sono il tetracloro 
PCB 77 (febbraio 2007) e il pentacloro PCB 118 (giugno 2006), le cui concentrazioni, 
convertite in equivalenti di tossicità, si sono attestate rispettivamente su valori di 0,01 
pg/g TEQ  e 0,03 pg/g TEQ (per il calcolo si rimanda al capitolo 3.3.1.2). 
 
Nei grafici 4.2-12 sono riportati i fingerprint dei PCB registrati duranti i 
campionamenti del periodo giugno 2006-aprile 2007: dei campionamenti di febbraio e 
maggio 2006, caratterizzati dalla presenza del solo PCB 153, non sono stati riprodotti i 
fingerprint. Il grafico 4.13, infine, rappresenta il fingerprint dei PCB dell’intero 
monitoraggio. Le percentuali rappresentate nei grafici dei fingerprint sono state 
normalizzate sul congenere più abbondate cioè il PCB 153. 
 
Si possono osservare delle variazioni mensili nei fingerprint dei PCB; il 
fingerprint relativo all’intero periodo di monitoraggio, infatti, si presenta come un 
quadro riassuntivo di tutti i fingerprint mensili, ma non ne rappresenta le singolarità: in 
altri termini, i rapporti con il PCB 153 cambiano mensilmente anche per i PCB più 
rappresentati. Per esempio, mentre nell’arco dell’intero biomonitoraggio il PCB 138 è il 
secondo in termini di concentrazione, durante i campionamenti mensili si può non 
osservare questo posizione che può essere occupata dal PCB 101 o dal PCB 149. 
Per riassumere, mensilmente cambiano il numero e il tipo di PCB riscontrati, i 
rapporti fra PCB, e l’ordine in termini di concentrazione. 
Il quadro riassuntivo definito per l’intero periodo considerato (grafico 4.13) 
presenta per i mitili analizzati la classe degli esacloro PCB come la più rappresentata 
(70,4%), seguita dalla classe dei pentacloro PCB (25,1%), degli eptacloro PCB (4,2%) e 





Grafico 4.2 -  Fingerprint dei PCB (percentuale dei congeneri rispetto a quello più 






































































Grafico 4.3 -  Fingerprint dei PCB (percentuale dei congeneri rispetto a quello più 






































































preponderanza degli esacloro PCB è nota in bibliografia (Perugini et al., 2004; Storelli 







Grafico 4.5 -  Fingerprint dei PCB (percentuale dei congeneri rispetto a quello più 






































































Grafico 4.4 -  Fingerprint dei PCB (percentuale dei congeneri rispetto a quello più 












































































Grafico 4.6 -  Fingerprint dei PCB (percentuale dei congeneri rispetto a quello più 






































































Grafico 4.7 -  Fingerprint dei PCB (percentuale dei congeneri rispetto a quello più 












































































Grafico 4.8 -  Fingerprint dei PCB (percentuale dei congeneri rispetto a quello più 






































































Grafico 4.9 -  Fingerprint dei PCB (percentuale dei congeneri rispetto a quello più 












































































Grafico 4.10 -  Fingerprint dei PCB (percentuale dei congeneri rispetto a quello più 






































































Grafico 4.11 -  Fingerprint dei PCB (percentuale dei congeneri rispetto a quello più 











































































Grafico 4.12 -  Fingerprint dei PCB (percentuale dei congeneri rispetto a quello più 






































































Grafico 4.13 -  Fingerprints dei PCB (percentuale dei congeneri rispetto a quello più 
abbondante) durante il periodo di campionamento. 













































































biomonitoraggio, in accordo con la letteratura scientifica, probabilmente a causa della 
loro elevata lipofilicità e persistenza negli ecosistemi acquatici (Andral et al., 2004; 
Pinto et al., 2008) e perché rappresentano i maggiori costituenti di Aroclor 1254  e 
1260, le miscele commerciali più impiegate in Europa (Cleghorn et al., 1990; Ivanov e 
Sandell, 1992; Carro et al., 2004); presentano, infatti, le maggiori concentrazioni anche 
in ambiente artico ed antartico (Corsolini et al., 2005; Weber e Goerke, 1996). 
In conclusione, i PCB più abbondanti nella specie Mytilus galloprovincialis 
durante il periodo preso in considerazione sono:  
 
PCB 153 >PCB 138 >PCB 101 >PCB 149 >PCB 99 >PCB 187 >PCB 118 >PCB 77 
 
I dati di PCB ottenuti sono stati, in seguito, confrontati con i risultati riscontrati 
nella letteratura scientifica. Un primo confronto è stato eseguito con un lavoro del 
nostro gruppo di ricerca, pubblicato nel 2008 (Falomo et al., 2008) in cui si è impiegata 
la stessa metodica analitica (SPME-GC/MS) per un monitoraggio del Golfo di Trieste 
effettuato con campionamenti in più siti non ripetuti nel tempo. I dati ottenuti sui mitili 
tal quale (sostanza umida) rientrano nel range 0,1 (sito Tubone) – 9,9 (sito Porto 
Vecchio) µg/kg che risulta confrontabile con quanto ottenuto per il sito Acquario. 
Bisogna, tuttavia, sottolineare che il sito di Punta Olmi, il punto di campionamento più 
prossimo al sito Acquario, presenta valori relativamente bassi (0,2 µg/kg), pari a meno 
di  un decimo del valore medio (2,4 µg/kg ) riscontrato nella presente tesi di dottorato.  
Perugini et al. (2004) hanno campionato mitili in due siti della costa abruzzese 
(Giulianova e Pescara); dalle analisi eseguite sono emersi valori di PCB totali pari a 
3,43 e 9,81 µg/kg sull’umido, confrontabili con i dati ottenuti per il sito Acquario. 
Inoltre, in accordo con quanto riscontrato per il sito di Muggia, i PCB più presenti sono 
il PCB 153 e il PCB 138. 
Umani (2007) ha registrato presso mitili campionati nel Golfo di Trieste, valori 
di PCB totali che rientrano nell’intervallo 5,0-21,3 µg/kg sull’umido. I mitili sono stati 
prelevati dal sedimento e non in colonna d’acqua, quindi è ipotizzabile che il più alto 





diversa matrice in cui vivono i mitili, cioè il sedimento, molto più ricca in contaminati 
idrofobici rispetto all’acqua per la quale rappresenta una sorgente di PCB (Achman et 
al., 1996). 
Altri studi presenti in letteratura scientifica riportano contaminazioni più pesanti 
nei mitili a carico dei PCB: nella laguna di Venezia Nasci et al. (1998) hanno registrato 
valori compresi nel range 29-208 µg/kg sul tal quale, su mitili campionati in aree 
definite molto inquinate, mentre Widdows et al. (1997) hanno riscontrato 
concentrazioni di PCB comprese fra 53 e 406 ng/g sul secco su mitili prelevati da pali o 
in allevamenti con boe galleggianti.  
Nel Mar Mediterraneo, e più precisamente, presso la costa francese, Bodin et al. 
(2004) hanno registrato su mitili prelevati in due punti di campionamento valori di PCB 
compresi fra 11 e 127 ng/g sul secco, mentre Licata et al. (2004) hanno registrato valori 
di PCB inferiori al LOD (0,8 ng/g sul secco) presso il siciliano Lago Faro, un lago 
chiuso di acqua salmastra, comunicante con il mar Tirreno e lo stretto di Messina. 
Da queste considerazioni si può desumere che il grado di contaminazione da 
PCB dei campioni prelevati presso il sito Acquario durante la campagna di 
monitoraggio è relativamente basso e ciò potrebbe dipendere da una bassa 
contaminazione del punto esaminato in termini di PCB, in accordo con studi precedenti 
(Falomo et al., 2008). Va comunque ricordato che il presente studio si è focalizzato su 
mitili ancorati a boe galleggianti e che quindi vivono in colonna d’acqua, mentre la 
maggior parte degli studi citati ha campionato mitili dal fondale che, com’è noto, 
rappresenta il recettore principale per i composti liposolubili come i PCB. 
Inoltre va sottolineato che in seguito al bando europeo dei PCB (1976) abbiamo 
assistito ad un notevole e rapido declino delle concentrazioni dei PCB nei diversi 
comparti acquatici soprattutto negli anni ’80 (Villeneuve et al., 1999); negli anni 
successivi tale declino è rallentato, ma continua a sussistere (Storelli et al., 2004), 
decimando, talvolta, i valori di PCB negli organismi (Aguilar e Borrell, 2005).  I nostri 
risultati potrebbero rientrare in questo quadro di riduzione dei PCB nei comparti marini.  
Resta, comunque, il risultato della presenza, in concentrazioni non trascurabili, 





4.3.3 Pesticidi organoclorurati 
I pesticidi organoclorurati analizzati nella presente tesi di dottorato sono i 
seguenti: l’esaclorobenzene, l’eptacloro epossido, l’aldrin, l’endrin, il dieldrin, gli 
isomeri α e γ del clordano, gli isomeri e metaboliti del DDT (o,p’ DDE, p,p’ DDE, o,p’ 
DDD, p,p’ DDD, o,p’ DDT, p,p’ DDT), la cui sommatoria verrà in seguito indicata con 
DDX. L’analisi è stata condotta sui mitili freschi mediante la metodica SPME illustrata 
nel capitolo 3.6.3, messa a punto durante questo dottorato. 
Come si può osservare dalla tabella 4.4, le analisi condotte sui mitili hanno 
portato a risultati che definiscono una sostanziale assenza di pesticidi organoclorurati, o, 
per essere più corretti, le concentrazioni dei pesticidi sono sotto i rispettivi limiti di 
rilevabilità. Questo dato è in sostanziale disaccordo con i risultati di Falomo et al. 
(2008) che sottolineano la presenza nel Golfo di Trieste dei pesticidi organoclorurati 
con campioni che toccano i 12 µg/kg sull’umido di pesticidi totali. Tale risultato è 
soprattutto a carico degli isomeri del DDT (DDX), ma sono stati riscontrati anche altri 
pesticidi quali α e γ clordano, aldrin ed esaclorobenzene. Tuttavia c’è da sottolineare 
che il sito di campionamento più vicino al sito Acquario, cioè Punta Olmi, presenta solo 
1,3 µg/kg di pesticidi totali, dovuti alla sola presenza degli isomeri del DDT. Tale dato è 
sintomatico di una bassa presenza di questi pesticidi nella zona prossima alla costa di 
Muggia, confermata successivamente dai risultati del presente monitoraggio. Inoltre i 
mitili campionati per valutare il rilascio di contaminanti dal sito Acquario hanno 
solamente pochi mesi di vita (al massimo 14 mesi), mentre i mitili nel lavoro di Falomo 
et al. (2008) non sono stati campionati in base all’età e potenzialmente potrebbero 
essere più maturi, aver filtrato più acqua e, quindi, averne bioaccumulato i pesticidi 
eventualmente presenti. 
Nel Golfo di Trieste, Umani (2007) ha apprezzato le variazioni stagionali 
dell’HCB e del p,p’ DDE: l’HCB varia nel range 0,0001-0,3 µg/kg sull’umido, mentre 
per il p,p’ DDE l’intervallo registrato è 0,1-7,0 µg/kg sull’umido. 
Presso la laguna di Venezia Widdows et al. (1997) hanno registrato per i DDX 
valori compresi nel range 3,0-34,6 ng/g sul secco, mentre Nasci et al. (1998) hanno 





µg/kg sull’umido. Livingstone et al. (1995) hanno, invece, evidenziato livelli più alti di 
contaminazione, con il campionamento di Marghera (VE) che presenta valori di 430 
ng/g sul secco e altri due siti (Lio Grade e Crevan) con valori che si attestano sui 125 
ng/g. 
Perugini et al. (2004) in mitili campionati presso due siti della costa abruzzese 
(Giulianova e Pescara) hanno riscontrato valori di DDX dell’ordine di 1,9 µg/kg 
sull’umido, delineando in termini di composti organoclorurati (PCB e pesticidi) una 
situazione di contaminazione dell’area oggetto di studio simile a quella del Golfo di 
Trieste. 
Licata et al. (2004) hanno evidenziato che mitili prelevati in tre siti di 
campionamento su 5 presso il Lago Faro (in Sicilia, comunicante con il mar Tirreno e lo 
stretto di Messina) sono caratterizzati dall’assenza di p,p’-DDE, mentre gli altri due siti 
presentano 9,0 e 12,2 µg/kg del composto sull’umido.  
Kurt e Boke Ozkoc (2004) hanno riscontrato presso le coste della Turchia valori 
di DDX compresi nell’intervallo 1,6-5,5 ng/g sul secco, mentre sono stati accertati altri 
pesticidi organoclorurati quali dieldrin (0,18-0,78 ng/g s.s.), eptacloro (0,04-1,60 ng/g 
s.s), HCB (0,17-0,27 ng/g s.s.), aldrin (0,0-0,59 ng/g s.s.). La presenza diffusa dei 
pesticidi organoclorurati è, secondo gli autori, riferibile al ritardo con cui sono stati 
banditi in Turchia (anni ’90) e all’uso illegale che ancora in Turchia viene perpetuato. 
 
Relativamente ai pesticidi organoclorurati, si può concludere che la loro assenza 
nei mitili campionati presso il sito Acquario sia attribuibile  
 al declino dei pesticidi organoclorurati già evidenziato da diversi autori 
(Villeneuve et al. 1999) ancora evidente e concreto a 30 anni dal bando del loro 
utilizzo (Storelli et al., 2004; Aguilar e Borrell, 2005);  
 all’assenza di fonti primarie o secondarie evidenti presso il Golfo di Trieste  
 alla relativamente giovane età dei mitili campionati 
Come già rilevato, infatti, mitili più maturi hanno filtrato più acqua e conseguentemente 





campionati non ha pesato sull’accumulo degli altri contaminanti, soprattutto degli IPA 
che si sono attestati su livelli piuttosto alti, rispetto a quanto riscontrato in letteratura. 
 
4.3.4 Piombo 
Le analisi effettuate relativamente ai metalli, hanno consentito la valutazione 
della presenza del piombo nei mitili. I risultati sono presentati in tabella 4.5 sull’umido 
mentre in tabella 4.10 i dati sono relativi alla sostanza secca. I valori ottenuti rientrano 
nel range 0,11-0,36 mg/kg sull’umido, con un valore medio pari a 0,24 mg/kg, mentre 
relativamente al secco l’intervallo è 0,42-1,58 mg/kg s.s. e il valore medio 1,16 mg/kg. 
Tali valori sono stati, in seguito, confrontati con i risultati di alcuni lavori 
presenti in letteratura. 
Cantillo (1998) descrive i risultati riportati in un data base, il World Mussel 
Watch (WMW) realizzato dal Global Ocean Observing System (GOOS), che riporta i 
dati bibliografici di studi su mitili e ostriche provenienti da 50 stati del mondo, tra cui 
l’Italia. Cantillo confronta i valori del data base con altri relativi allo statunitense 
Mussel Watch Program del National Status and Trends (NS&T) e al francese Mussel 
Watch Program del Reseau National d’Observation de la qualitè du Mulieu Marin 
(RNO). In base al confronto Cantillo riporta una tabella di valori guida per definire se 
mitili e ostriche risultano contaminati. Tali valori guida, riportati in tabella 4.13, 
possono denotare contaminazione degli organismi filtratori analizzati, ma, ricorda 
Tabella 4.13 – Valori guida definiti da 
Cantillo (1998) sulla base dei database 
WMW (mondiale), NS&T (americano) e 
RNO (francese). Rappresentano dei 
valori sintomatici di contaminazione. I 



































Cantillo, vanno considerate le singolarità locali (altrimenti detti livelli di fondo) 
relativamente ai punti di campionamento.  
In base al valore guida proposto per il piombo si può affermare che lo stato dei 
mitili campionati durante il nostro progetto di monitoraggio non evidenzia 
contaminazione. 
Licata et al. (2004) hanno registrato valori di piombo molto bassi presso mitili 
campionati nel salmastro lago Faro (Sicilia) con un valore medio di 0,08 mg/kg 
sull’umido e un intervallo di 0,06-0,09 mg/kg, quindi sostanzialmente più bassi rispetto 
a quelli riportati in questa tesi di dottorato. Il sito viene descritto dagli autori come 
ideale per attività di mitilicoltura. 
Giusti e Zhang (2001) hanno descritto la contaminazione di acqua, sedimenti e 
mitili in termini di metalli pesanti attorno all’isola di Murano, nella laguna di Venezia, 
zona storicamente adibita alla produzione del vetro soffiato. I valori di piombo nei mitili 
sono risultati piuttosto elevati, compresi nel range 2,5-3,9 mg/kg s.s. ed un valore medio 
di 3,15 mg/kg, molto superiori alle concentrazioni da noi riscontrate. L’elevata 
contaminazione del sito studiato da Giusti e Zhang è dovuta alla continua fonte di 
metalli pesanti rappresentata dalla lavorazione del vetro.  
Presso Carteau e La Fourcade, due siti della costa francese sul mar 
Mediterraneo, Bodin et al. (2004) riportano valori medi di piombo rispettivamente pari 
a 1,2 e 2,1 mg/kg s.s. con range di concentrazione rispettivamente di 0,7-2,5 e 1,2-4,7 
mg/kg; quindi, concentrazioni più elevate di quelle riscontrate nel sito Acquario. 
 
Favretto et al. (1997) hanno valutato il grado di contaminazione da metalli di 
mitili prelevati nei siti Molo VII e Punta Sottile, ubicati nel Golfo di Trieste e, più 
precisamente, nella Baia di Muggia. Il primo presenta valori di piombo più alti, pari ad 
una media di 2,99 mg/kg sull’umido, con un intervallo di 1,21-5,74 mg/kg; il secondo, 
molto vicino ai punti di campionamento del presente dottorato, presenta un valore 
medio pari a 0,93 mg/kg sull’umido ed un intervallo di 0,48-1,79 mg/kg. Si può 
affermare che i nostri dati riportano una situazione di sostanziale miglioramento rispetto 





piombo a 10 anni di distanza riflette l’andamento del piombo a livello atmosferico 
(Flament et al., 1996, Sandroni e Migon, 2002) e dei comparti marini (Migon e Nicolas, 
1998): infatti grazie alla normativa (Direttiva n. 70/CE 13 ottobre 1998) che ha bandito 
l’impiego dei composti organopiombici (piombo tetraetile e piombo tetrametile) nelle 
benzine è stato registrato un declino della concentrazione del piombo in atmosfera e, 
conseguentemente, nell’acqua di mare (vedi figura 4.1). In Italia, l’uso della benzina 
cosiddetta super (con organopiombici) è definitivamente cessato il 1 gennaio 2002, ma 
l’uso di tale carburante è considerevolmente calato già negli anni ’90 grazie alla 
graduale immissione nel parco macchine di nuovi autoveicoli con marmitta catalitica e 
conseguente utilizzo di benzina cosiddetta verde (senza organopiombici).  
In conclusione, si può affermare che i risultati riportati durante il 
biomonitoraggio della presente tesi di dottorato delineano un stato di contaminazione 
non elevata relativamente al piombo. I valori di tale metallo, infatti, oltre a rientrare nei 
Figura 4.1 – Variazioni della concentrazione di piombo in atmosfera ed in acqua di mare 





limiti della normativa alimentare, si attestano su concentrazioni che in bibliografia 
vengono definite di non contaminazione. Infine, è stato riscontrato un miglioramento 
rispetto al quadro di contaminazione da piombo di 10 anni fa in un punto molto 
prossimo a quelli campionanti (Punta Sottile), in piena sintonia con il decremento delle 
concentrazioni di piombo che si sono registrate a livello nazionale ed internazionale 
grazie alla normativa che ha bandito l’impiego di organopiombici nelle benzine. 
 
4.3.5 Mercurio 
In tabella 4.5 sono riassunti i risultati relativi al mercurio sulla sostanza umida, 
mentre in tabella 4.10 sono riportate le concentrazioni di mercurio sulla sostanza secca.  
I valori sull’umido rientrano nel range 0,03-0,06 mg/kg, con un valore medio 
pari a 0,05 mg/kg, mentre relativamente al secco l’intervallo è 0,16-0,39 mg/kg e il 
valore medio 0,26 mg/kg.  
I valori di mercurio riscontrati da Favretto et al. (1997) dimostrano che lo stato 
di contaminazione nel 1996 di Punta Sottile (Baia di Muggia), sito prossimo al sito 
Acquario, rientra nel range 0,016-0,058 mg/kg sull’umido ed un valore medio di 0,029 
mg/kg sull’umido, mentre il sito di campionamento Molo VII (Baia di Muggia) presenta 
valori che rientrano nell’intervallo 0,015-0,063 mg/kg con un valore medio di 0,032 
mg/kg; quindi, due siti di campionamento distanti fra loro e diversi per le attività 
antropiche ivi presenti, ma non significativamente diversi sotto il profilo della 
contaminazione da mercurio. Tale contaminazione è, infine, confrontabile con quella da 
noi registrata presso il sito Acquario nel 2006-2007, che si discosta per il valore medio 
(0,05 mg/kg), ma non per il range acquisito (0,03-0,06 mg/kg). Le risultanze analitiche 
mostrano che il quadro ambientale della contaminazione da mercurio in 10 anni non ha 
subito apprezzabili variazioni. 
Princi  et al. (1984) hanno registrato presso alcuni punti della costiera triestina 
valori medi di mercurio pari a 0,06 mg/kg sull’umido con un range di concentrazione di 






Presso Carteau e La Fourcade (costa mediterranea della Francia) Bodin et al. 
(2004) hanno registrano valori medi di mercurio pari a 0,1 mg/kg s.s. con range di 
concentrazione rispettivamente di 0,08-0,23 e 0,07-0,21 mg/kg s.s.; quindi, 
concentrazioni più basse di quelle registrate nel sito Acquario e del valore guida 
proposto da Cantillo (vedi tabella 4.13). 
Proprio in base delle considerazioni di Cantillo (1998) che definisce contaminati 
i mitili aventi concentrazioni pari a 0,23 mg/kg s.s. di mercurio, si può affermare che il 
dosaggio di mercurio nei mitili campionati presso il sito Acquario sia relativamente alto. 
Tuttavia, proprio su indicazione di Cantillo (1998), vanno considerate tutte le singolarità 
locali, prima di definire contaminato un campione di mitili. Il Golfo di Trieste, a tal 
proposito, ha notoriamente livelli di mercurio piuttosto elevati che lo 
contraddistinguono come una delle aree più contaminate da mercurio del Mediterraneo 
(Horvat et al., 1999). Inoltre, relativamente alla pubblicazione di Favretto et al. (1997) 
si può evidenziare che in 10 anni la contaminazione da tale metallo pesante non è 
significativamente mutata presso la costa muggesana della Baia di Muggia e che tale 
valore, o meglio intervallo di valori, non è molto diverso da quello di altri punti del 
Golfo di Trieste (Princi et al., 1984). Quindi è possibile definire un livello di 
contaminazione di fondo per i mitili di Trieste pari a 0,03-0,06 mg/kg sull’umido. 
Livelli maggiori di tale concentrazione potrebbero indicare una singolarità locale di un 














4.3 VALUTAZIONE DEL SITO CONTAMINATO 
 
Uno degli scopi del presente studio è di valutare se il monitoraggio del 
bioaccumulo in mitili provenienti da mitilicolture prospicienti un sito contaminato 
(secondo DM 471/99 e successive modifiche) ubicato sulla linea di costa consenta di 
evidenziare eventuali rilasci di contaminanti verso il mare. Il sito presenta una forte 
contaminazione da idrocarburi policiclici aromatici e metalli pesanti che ha coinvolto le 
falde e i sedimenti limitrofi al sito, come appurato dal Piano di Caratterizzazione del 
2004. Il sistema terreno/falda/sedimenti si presenta quindi come una potenziale sorgente 
di inquinamento, la cui tipologia, in letteratura scientifica, viene definita secondaria, 
cioè non diretta come potrebbe essere uno scarico (Carlo et al., 2001, Birch e Snowdon, 
2004). 
Il biomonitoraggio è durato 15 mesi; in questo lasso di tempo i mitili si sono 
accresciuti fino alla cosiddetta pezzatura commerciale.  
Dai risultati dei campionamenti effettuati su cadenza mensile non sono emersi 
sforamenti dei limiti di legge, relativamente alla normativa in campo alimentare. Questo 
è un primo positivo risultato che salvaguarda l’aspetto economico legato alle 
mitilicolture, l’aspetto sanitario legato all’ingestione di alimenti contaminati dal sito 
(una delle possibili vie di contatto fra uomo e contaminazione) e, in prima analisi, 
fornisce indicazioni confortanti su possibili impatti sull’ambiente marino. 
L’ambiente costiero è sottoposto a pressioni dovute alle attività produttive più o 
meno impattanti, alle attività diportistiche e portuali, agli scarichi degli impianti fognari, 
all’inquinamento dell’aria; a queste fonti va aggiunto anche il contributo di questa 
sorgente non puntiforme, contaminata, come da premessa, soprattutto da IPA e metalli 









4.4.1 Idrocarburi policiclici aromatici 
Il livello di IPA totali nei mitili, dopo 14 mesi di studio, è arrivato a valori più 
bassi di quelli di partenza. Approfondendo tale risultato, si osserva che la diminuzione 
dopo 14 mesi è soprattutto a carico degli IPA leggeri (fino a 4 cicli condensati), che 
passano dal valore iniziale di 49,8 µg/kg a quello finale di 36,9 µg/kg, mentre gli IPA 
pesanti passano dal valore iniziale di 12,8 µg/kg a quello finale di 19,2 µg/kg. I 
campionamenti intermedi presentano un’elevata variabilità in termini di concentrazione 
dei singoli IPA: nei prossimi paragrafi di questo capitolo viene illustrata una proposta 
interpretativa per tali evidenze. 
 
Per cercare di capire se gli IPA provengono dal sito contaminato o da altre fonti 
diffuse, abbiamo definito i cosiddetti pattern di distribuzione degli IPA a livello del 
terreno e del sedimento limitrofo al terrapieno per poterli confrontare con quelli dei 
mitili. I pattern di distribuzione per i mitili sono stati costruiti ad hoc per questo 
confronto: infatti per la caratterizzazione di siti contaminati secondo DM 471/99 e 
successive modificazioni vanno eseguite analisi di alcuni IPA a medio/alto peso 
molecolare, quali pirene, crisene, benzo[a]antracene (a 4 cicli condensati), 
benzo[b]fluorantene, benzo[k]fluorantene, benzo[a]pirene, dibenzo[a,h]antracene (a 5 
cicli condensati), benzo[g,h,i]perilene e indeno(1,2,3-cd)pirene (a 6 cicli condensati). 
Quindi per questo confronto non abbiamo considerato gli IPA a 3 cicli e il fluorantene 
(a 4 cicli), pur determinati sui mitili. 
Per i terreni è stata presa in considerazione solo la distribuzione degli IPA 
mediata per tutti i campioni (64) prelevati alle diverse profondità. Un quadro riassuntivo 
dei dati, desunti dal Piano di Caratterizzazione del 2004, è presentato in tabella 4.14. Il 
terreno presenta alta variabilità con zone “pulite” e zone fortemente contaminate. 
Per quanto riguarda il sedimento, è stata considerato la distribuzione mediata per 
i campioni di sedimento superficiale limitrofo al terrapieno, prelevati sempre per il 
piano di caratterizzazione del 2004. Quindi non si tratta di sedimento prelevato sotto la 
colonna d’acqua relativa ai mitili prelevati, ma di sedimento relativamente vicino. I 







































































IPA a 4 cicli
IPA a 5 cicli
IPA a 6 cicli
Grafico 4.14 – Distribuzione degli IPA nei mitili in base al numero di anelli condensati (4, 5 o 6 cicli). Dati espressi in percentuale 
rispetto agli IPA totali. Sono stati presi in considerazione solo gli IPA presenti nel DM 471/99 e successive modificazioni, per poter 
confrontare questa distribuzione con quella di terreni e sedimenti.  
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I pattern di distribuzione dei mitili dei singoli mesi sono presentati in grafico 
4.14, mentre in grafico 4.15 sono stati confrontati i risultati dei mitili mediati sull’anno 
con le distribuzioni di terreni e sedimento.  
 
Il sedimento si caratterizza per l’elevata presenza di composti ad alto peso molecolare, 
con il 48% di frazione a 6 anelli condensati: gli IPA ad alto peso molecolare, infatti, 
Grafico 4.15 – Distribuzione degli IPA in base al numero di anelli condensati ( 4, 
5 o 6 cicli) in mitili, sedimento e terreni. Dati espressi in percentuale rispetto agli 
IPA totali. Sono stati presi in considerazione solo gli IPA presenti nel DM 471/99 













IPA a 4 cicli
IPA a 5 cicli
IPA a 6 cicli
media mediana ds min max media mediana ds min max
  Benzo[a]-
antracene
10,9 0,4 37,8 0,05 239 0,8 0,4 0,9 0 2,9
Crisene 6,4 0,45 21,4 0,05 137 0,7 0,35 0,9 0 2,7
Pirene 18,6 0,9 61,9 0,05 401 1,9 0,9 2,3 0 7,2
Benzo[b]-
fluorantene 10,6 0,9 32,0 0,05 194 0,4 0,3 0,4 0 1,1
Benzo[k]-
fluorantene 3,3 0,25 10,3 0,05 63,6 0,9 0,5 1,0 0 3,1
  Benzo[a]-  
pirene 8,5 0,65 26,4 0,05 162 1,3 0,85 1,2 0 3,8
Dibenzo[a,h]-
antracene
1,3 0,075 4,0 0,05 23,3 0,1 0,05 0,2 0 0,5
Indeno(1,2,3-
c,d)pirene 9,0 0,1 45,2 0,05 349 2,9 1,2 4,1 0 12,2
Benzo[g,h,i]-
perilene 11,3 0,2 53,0 0,05 371 2,5 1 3,2 0 10
Terreni Sedimenti
Tabella 4.14 – Quadro riassuntivo degli IPA in terreni e sedimenti. Dati desunti dal Piano di 





sono più resistenti alla degradazione a carico dei batteri e tendono ad accumularsi nei 
sedimenti (Dahle et al., 2003). 
 
Il terreno è caratterizzato da un’elevata variabilità in termini di contaminazione 
da IPA con punti fortemente inquinati ed altri che rientrano abbondantemente sotto i 
limiti di legge più severi (Colonna A, sito ad uso verde pubblico): il quadro generale, 
riassunto nel grafico 4.15, presenta una concentrata frazione leggera a 4 cicli (44,9 %) e 
le altre due frazioni su valori simili (25-30%). 
I mitili, come già indicato in precedenza, sono contraddistinti da un’elevata 
frazione leggera a 4 cicli (55%) così come riportato in bibliografia (Storelli e 
Marcotrigiano, 2001). Tuttavia le singole distribuzioni mensili possono presentarsi 
anche molto differenti da quella mediata sull’intero monitoraggio. La distribuzione di 
aprile 2007, per esempio, presentando un elevato tasso di IPA a 6 anelli condensati 
(44,4%) risulta molto simile a quella del sedimento. 
Nonostante gli IPA leggeri siano notoriamente più biodisponibili per i mitili, 
grazie alla loro maggior solubilità in acqua, la frazione di IPA pesanti nei mitili in 
questo monitoraggio ha rappresentato una componente non minoritaria e comunque 
sempre presente nei singoli campionamenti in concentrazioni medie non trascurabili 
(15,6%). E ciò a differenza di alcuni studi in cui tale frazione può addirittura non essere 
presente (Bihari et al., 2007). 
Se ne può dedurre che la presenza di una fonte di IPA pesanti come il terreno e il 
sedimento contaminato può aver contribuito alla definizione del pattern di distribuzione 
degli IPA nei mitili, sbilanciandolo verso gli IPA a 6 cicli condensati. 
Relativamente agli IPA a 6 cicli, nei mitili, il rapporto fra benzo[g,h,i]perilene e 
indeno(1,2,3-cd)pirene è mediamente 3 con un intervallo di 1,0-11,3; tale rapporto 
indica un forte arricchimento in benzo[g,h,i]perilene rispetto al suo isomero 
indeno(1,2,3-cd)pirene. Ciò indica che la fonte di benzo[g,h,i]perilene è selettiva nei 
confronti di questo isomero a discapito dell’indeno(1,2,3-cd)pirene. Il rapporto fra i due 
isomeri nei terreni è 1,25 mentre nei sedimenti è 0,86. Le falde, invece, risultano 





Figura 4.2 – La figura indica i piezometri presi in considerazione dal Piano di Caratterizzazione. 













potrebbero essere le vere responsabili dell’arricchimento in questo isomero a 6 anelli 
condensati, attribuendogli un’efficace mobilità verso gli organi bersagli e garantendo un 
continuo apporto di benzo[g,h,i]perilene in forma già solubile, non legata al particellato 
e, quindi, subito biodisponibile. Inoltre, come sottolineato dalla figura 4.2, il 
campionamento dei mitili è stato effettuato in prossimità delle falde, favorendo 
evidentemente l’uptake del benzo[g,h,i]perilene. I piezometri contaminati da tale 
inquinante sono i seguenti: P2, P3, P5 e P7.   
 
4.4.2 Piombo 
Nel presente studio sono stati registrati livelli di contaminazione che rispettano 
ampiamente i livelli normativi sanitario/alimentari (1.5 mg/kg sull’umido) ed i valori 
guida (3.2 mg/kg s.s.) suggeriti da Cantillo (vedi riassunti in tabella 4.13).  
Rispetto al grado di contaminazione della costa muggesana riportato da Favretto 
et al. (1997), le concentrazioni di piombo sono sensibilmente diminuite, in sintonia con 
il quadro nazionale ed internazionale di decremento di piombo in atmosfera e in acqua 
di mare dovuto alla mutata normativa che attualmente vieta l’impiego di 
organopiombici nelle benzine.  
La presenza di una possibile fonte di piombo, quindi, non sembra aver inciso 
marcatamente sul dosaggio di tale metallo nei mitili, consentendo di definire un livello 




Relativamente al mercurio nei mitili, abbiamo registrato un livello di 
contaminazione in conformità ai limiti sanitari/alimentari (0,5 mg/kg sull’umido), 
mentre il superamento del valore guida proposto da Cantillo (0.23 mg/kg s.s.) è stato 
interpretato sottolineando l’elevato grado di contaminazione naturale del Golfo di 
Trieste, provocata dal fiume Isonzo, che drena i depositi cinabriferi di Idria (vedi 






Si ritiene, in altri termini, che il dosaggio di mercurio riscontrato nei mitili 
campionati per questa campagna di biomonitoraggio sia un valore tipico del Golfo di 
Trieste e non una singolarità dovuta alla presenza del sito contaminato Acquario. 
 
4.4.4 PCB e pesticidi organoclorurati 
Il piano di caratterizzazione di Acquario (2004) non presenta analisi relative a 
PCB e pesticidi. Analisi condotte su 2 campioni di terreno hanno evidenziato l’assenza 
di pesticidi e la presenza di PCB a livello di ppb (0,05 mg/kg di media). Tale dato 
andrebbe confermato da studi approfonditi su più punti del sito inquinato e da analisi 
effettuate anche sui sedimenti. 
PCB e pesticidi organoclorurati sono stati analizzati, in seguito, nei vari 
campioni di mitili prelevati mensilmente per valutare lo stato di contaminazione del 
golfo in termini di contaminanti clorurati. I risultati registrati hanno evidenziato 
l’assenza di pesticidi ed un accumulo di PCB  nei mitili, che contrassegna il carattere 
ubiquitario di tali sostanze. Il valore medio (2,4 µg/kg sull’umido) dei PCB da noi 
riscontrato in questo monitoraggio, molto più alto del dato di Punta Olmi dello studio di 
Falomo et al. (2008) (0,2 µg/kg sull’umido) suggerisce di un aggiornamento della 
caratterizzazione del sito Acquario in termini di PCB per valutare ed evidenziare 
eventuali criticità o, almeno, sforamenti ai valori della cosiddetta Colonna A della 
152/2006 (0,06 mg/kg), cioè relativi alle aree a destinazione d’uso verde pubblico, 
privato e residenziale, in conformità alla nuova destinazione d’uso del sito Acquario. 
 
 
4.4.5 Considerazioni conclusive 
 Dalle considerazioni tratte nel capitolo precedente si può sostenere che 
l’eventuale rilascio di contaminanti dal sito inquinato, inteso come sistema 
terreno/falda/sedimenti quale sorgente secondaria di emissione, pur non 
compromettendo la qualità del prodotto ittico durante il periodo di studio considerato, 
ne può aver caratterizzato il profilo degli inquinanti bioaccumulati. Tale conclusione è 





importante, probabilmente a causa dell’influenza del profilo della contaminazione dei 
sedimenti e dei terreni. Il benzo[g,h,i]perilene rilevato nelle falde può esser stato 
veicolato verso il comparto marino, per poi concentrarsi nei mitili, sbilanciandone il 
rapporto con il suo isomero l’indeno(1,2,3-cd)pirene. L’apporto di benzo[g,h,i]perilene 
a carico delle falde è importante in quanto rappresenta una forma solubile, 
biodisponibile per i mitili e, quindi, facilmente bioaccumulabile. 
E’ stato registrato un calo relativamente alle concentrazioni di piombo rispetto ai 
valori registrati 10 anni prima da Favretto et al. (1997) in prossimità del sito Acquario, 
in conformità al decremento segnato a livello nazionale ed internazionale in atmosfera e 
acqua di mare. I valori di piombo sono altresì bassi rispetto ai valori guida. Ciò 
suggerisce che la presenza del sito non incide sul dosaggio di piombo nei mitili, anche 
se non si può escludere un eventuale rilascio. 
I valori di mercurio riscontrati, invece, non sembrano essere determinati o 
influenzati dalla presenza del sito, ma rientrano in un quadro di contaminazione di 
fondo del Golfo di Trieste. 
Le considerazioni sulle concentrazioni di PCB presenti nei mitili, infine, 
suggeriscono di realizzare una mappatura completa del sito in termini di tali 
contaminanti clorurati, soprattutto nell’ottica di un cambio di destinazione d’uso 
dell’area Acquario (vedi capitolo 1.4), in virtù del quale la zona verrà considerata ad 
uso verde pubblico, privato e residenziale, con limiti restrittivi rispetto all’uso 
industriale e commerciale. Nel caso dei PCB, infatti, secondo D.Lgs. 152/2006 si passa 










4.5 VALUTAZIONE DEGLI ANDAMENTI MENSILI 
DEI CONTAMINANTI 
 
Come già evidenziato in precedenza, gli andamenti mensili di PCB e, 
soprattutto, di IPA non evidenziano un progressivo bioaccumulo, ma sono caratterizzati 
dalla presenza di minimi e massimi assoluti e relativi. Per le due classi di composti 
organici i massimi sono individuabili nel periodo estivo (che si protrae fino ad ottobre 
‘06) e nel periodo gennaio-febbraio ‘07, mentre i minimi sono identificabili nei periodi 
primaverili 06-07 e nel periodo novembre-dicembre ’06 (grafici 4.17-18). I pesticidi 
organoclorurati, come sottolineato nei precedenti capitoli, sono sotto i rispettivi limiti di 
rilevabilità. 
L’andamento del piombo, invece, nonostante alcune oscillazioni, è 
contrassegnato da un graduale, ma modesto bioaccumulo dal valore iniziale (0.15 
mg/kg) a quello finale (0.36 mg/kg) (grafico 4.19).  
Il mercurio non presenta bioaccumulo, infatti non sono mai stati registrati valori 
superiori a quello iniziale pari a 0.06 mg/kg.  
 
 
4.5.1 Normalizzazione mediante lipidi 
Un’interpretazione del particolare andamento dei composti organici liposolubili 
viene ricercata nella biochimica e nella biologia, che ci ricordano che la percentuale dei 
lipidi nei mitili varia nel corso dell’anno e segue l’andamento del ciclo riproduttivo 
(Lubet et al., 1986).  
A tal proposito, per normalizzare i dati relativi alle concentrazioni degli 
inquinanti organici è stata valutata la percentuale di grassi totali nei mitili campionati.  
I risultati ottenuti evidenziano che, nel corso del monitoraggio, l’umidità oscilla fra 












































































































































































tre la percentuale di grassi sul secco varia nell’intervallo 11,4 (giugno 2006) e 47,9 
(marzo 2007) con un andamento contrassegnato dalla presenza di minimi e di massimi 
relativi e assoluti (Grafico 4.20). 
 
Va sottolineato che il dato di giugno, molto basso rispetto agli altri, è stato 
ottenuto mediante duplice analisi e che il dato che qui viene presentato è la media dei 
due risultati . 
I dati dei POPs sono stati, quindi, normalizzati per la concentrazione dei grassi 
ed espressi in µg/g di grasso (vedi tabella 4.15). Ne emerge un quadro in cui 
l’andamento del dato normalizzato per IPA e PCB si presenta quasi sovrapponibile, con 
3 massimi nel giugno ’06, nel periodo agosto-ottobre ’06 e nel periodo gennaio-febbraio 
’07 per gli IPA e gennaio ’07 per i PCB (grafici 4.21-22).  
L’andamento mensile normalizzato per i metalli (grafici 4.23-4.24) presenta 
delle similitudini: il mercurio normalizzato, infatti, presenta un andamento con tre 
massimi nel giugno ’06, nel periodo agosto-settembre ’06 e nel periodo dicembre ’06-
gennaio ’07; il piombo, infine, presenta tre massimi nei periodi giugno ’06, ottobre ’06, 
gennaio ’07). 
L’operazione di definire i contaminanti relativamente al quantitativo di lipidi ha 
evidenziato ed enfatizzato una ciclicità nel trattenere e rilasciare i contaminanti, ma non 
ne ha normalizzato gli andamenti. Tale mancato effetto fa dedurre che le forti differenze 
delle concentrazioni di contaminanti fra un campionamento e l’altro non siano dovute 
nè ad un aumento dell’accumulo di inquinanti causato dall’alto tasso lipidico nel tessuto 
nè ad una diluizione della concentrazione dei contaminanti a causa dell’elevata 
concentrazione lipidica.  
In seguito ad approfondimenti bibliografici in campo biochimico e fisiologico, si ritiene 
che gli andamenti anomali relativi ai contaminanti considerati potrebbero essere 
associati a: 
- abitudini alimentari; 
- metabolizzazione dei contaminanti; 





Tabella 4.15 – Risultati relativi ad IPA e PCB, espressi in ng/g di grasso, piombo e mercurio espressi in µg/g di grasso. 
 feb-06 mag-06 giu-06 lug-06 ago-06 set-06 ott-06 nov-06 dic-06 gen-07 feb-07 mar-07 apr-07
fluorene 79,3 66,5 106,9 52,7 270,7 118,1 117,2 39,8 53,0 96,1 136,9 54,3 37,4
fenantrene 258,5 236,6 420,4 390,5 1068,6 954,7 703,4 161,2 422,7 687,9 1033,2 137,7 112,4
antracene 8,1 6,9 17,3 5,5 15,2 16,1 13,5 5,2 13,6 19,8 23,6 16,8 4,5
fluorantene 253,6 170,9 593,5 80,5 186,0 312,9 289,2 107,3 206,6 499,3 407,8 200,8 138,3
pirene 144,8 98,0 368,8 48,2 207,1 190,6 194,8 37,0 102,0 208,4 145,8 108,0 68,5
B[a]antracene 60,7 49,9 126,7 22,5 60,6 31,0 47,9 26,0 79,1 121,4 181,4 39,2 20,8
crisene 130,6 56,9 262,2 19,4 77,3 96,5 86,1 52,0 149,5 244,4 128,8 81,7 48,1
B[b]fluorantene 61,6 37,0 188,0 37,6 56,4 69,6 84,8 46,2 134,9 134,1 51,5 55,1 30,9
B[k]fluorantene 26,5 16,5 78,3 32,8 28,4 34,3 41,6 20,8 64,1 68,9 26,3 24,4 11,7
B[a]pirene 27,8 29,3 123,9 13,7 25,6 34,7 40,7 25,2 54,5 70,9 30,9 31,5 18,2
dB[a,h]antracene 23,7 9,3 33,5 10,0 11,1 10,1 9,2 4,6 15,1 32,5 4,9 7,6 2,4
B[ghi]perilene 78,0 55,9 244,9 16,1 14,5 27,5 40,7 36,3 63,0 71,6 24,9 43,6 135,8
Indeno(123cd)pirene 22,4 21,2 89,2 14,0 14,3 17,4 16,1 3,2 24,2 41,1 16,8 26,5 24,4
SOMMA IPA 1175,4 854,8 2653,5 743,5 2035,8 1913,5 1685,1 564,7 1382,3 2296,1 2212,8 827,3 653,4
SOMMA IPA 
LEGGERI 935,5 685,6 1895,8 619,3 1885,5 1719,8 1452,1 428,5 1026,7 1877,2 2057,5 638,6 430,0
SOMMA IPA 
PESANTI 239,9 169,2 757,7 124,2 150,2 193,7 233,0 136,3 355,6 419,0 155,3 188,7 223,4
PCB 77 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD 1,6 < LOD < LOD
PCB 99 < LOD < LOD < LOD < LOD 8,7 9,9 7,7 5,9 7,4 8,0 < LOD < LOD < LOD
PCB 101 < LOD < LOD < LOD < LOD 12,8 14,3 15,3 10,3 10,6 14,0 < LOD < LOD < LOD
PCB 118 < LOD < LOD 10,5 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD
PCB 138 < LOD < LOD 24,6 4,9 6,6 9,7 12,7 4,8 6,6 6,5 6,0 5,1 5,0
PCB 149 < LOD < LOD 8,9 3,9 4,1 9,9 7,7 7,1 7,0 9,6 4,7 3,2 5,2
PCB 153 10,3 11,2 39,5 10,0 21,0 21,1 21,5 17,8 18,3 24,2 6,4 5,9 6,4
PCB 187 < LOD < LOD < LOD < LOD < LOD 4,7 3,4 3,8 4,2 5,1 < LOD < LOD < LOD
Somma PCB 10,3 11,2 83,5 18,8 53,1 69,6 68,3 49,7 54,0 67,4 18,7 14,2 16,7
Piombo 2,82 3,86 10,49 3,21 3,07 2,13 4,45 2,28 3,84 5,45 2,90 2,96 4,20



















































































































Grafico 4.21 – Andamento mensile degli IPA. Dati espressi in ng/g di grasso. 





























































































































































































4.5.2 Abitudini alimentari 
Le abitudini alimentari dei mitili variano a seconda della stagione. Deslo-Paoli et 
al. (1987a) hanno osservato che gli individui di Mytilus edulis hanno manifestato una 
maggiore capacità di filtrazione alla fine dell’inverno e in primavera. Il volume di acqua 
filtrata può, per esempio, passare da 350 ml/min/g a 50 ml/min/g nei diversi periodi 
dell’anno (Deslo-Paoli et al. 1987b). Una maggior filtrazione, naturalmente, implica 
una maggiore esposizione ai contaminanti presenti nella colonna d’acqua e potrebbe 
spiegare alcuni valori elevati che sono stati registrati durante questo biomonitoraggio. 
Viceversa a minori volumi d’acqua filtrati potrebbero corrispondere minori 
concentrazioni di inquinanti. La definizione della filtrazione potrebbe esser influenzata 
da esigenze legate all’attività riproduttiva oppure dalla quantità di fitoplancton presente 
nella colonna d’acqua: infatti una bassa concentrazione di sostentamento può essere 
sopperita con una maggior quantità d’acqua filtrata. E’ noto, infine, che il fitoplancton, 
la maggior risorsa energetica degli animali filtratori come i mitili, aumenta durante la 
primavera (Borković et al., 2005) e si attesta quindi come una grandezza variabile a 
cadenza stagionale. 
Gli organismi filtratori possono captare i contaminanti mediante due percorsi: 
uno diretto, mediante, l’assorbimento dei composti disciolti in fase acquosa attraverso le 
branchie, e uno indiretto, tramite l’assorbimento di inquinanti adsorbiti sul particellato 
attraverso il sistema digestivo: i mitili, infatti, possono filtrare particelle con diametro 
maggiore di 60 µm (Baumard et al., 1999). 
Come è noto dalla bibliografia, la distribuzione della colonna d’acqua dei 
composti idrofobici è governata dalla solubilità in acqua che viene definita dal 
coefficiente di ripartizione ottanolo/acqua, Kow (Murray et al., 1991). I composti più 
solubili in acqua sono i più abbondanti in fase acquosa e sono accumulati maggiormente 
dagli organismi filtratori (Porte e Albaigès, 1993; Baumard et al., 1998). Effettivamente 
in questa campagna di biomonitoraggio sono stati registrati valori di IPA leggeri 
maggiori di quelli relativi agli IPA pesanti.  
L’importanza della solubilità in acqua è enfatizzata dal rapporto tra fenantrene 




solubilità è pari a 7,2 · 10-3 mmol/l, cioè venti volte superiore a quella dell’antracene 





Dalla letteratura scientifica sono noti meccanismi di metabolizzazione di 
composti tossici, altrimenti detti di detossificazione; tali meccanismi sono a carico di 
composti definiti enzimi. 
I composti chimici xenobiotici possono essere biotrasformati dagli enzimi con 
un meccanismo che può essere diviso in tre fasi: una prima fase di alterazione non 
sintetica (ossidazione, riduzione o idrolisi), definita anche biotrasformazione, della 
molecola originale, che viene in seguito coniugata (fase due) e successivamente 
catabolizzata (fase tre) (Van der Oost et al., 2003). Normalmente il composto escreto è 
più idrosolubile del composto di partenza (Van der Oost et al., 2003). Tale meccanismo 
è noto, per esempio, per gli IPA (Moore et al., 1987) E’ noto che alcune classi di 
contaminanti sono capaci di provocare stress ossidativo; tali contaminanti sono i PCB, 
gli IPA, i metalli pesanti e i fenoli (Van der Oost et al., 2003). Alcuni studi hanno 
evidenziato delle correlazioni positive fra livelli degli enzimi antiossidanti e la presenza 
di contaminanti (Orbea et al., 2002). 
A tal proposito, gli enzimi possono essere impiegati nelle campagne di 
biomonitoraggio come biomarker: biomarker è un termine generalmente usato per 
intendere la misura di una grandezza che riflette un’interazione tra un sistema biologico 
e un potenziale rischio (hazard), che potrebbe essere di tipo chimico, biologico o fisico 
(WHO, 1993). In altri termini un biomarker è una risposta biologica che può essere 
relazionata ad un’esposizione o ad un effetto tossico di un composto inquinante 
(Peakall, 1994). 
Un enzima dell’apparato digerente, il glutatione S-tranferasi (GST), molto 
sensibile all’influenza dell’inquinamento ambientale sugli organismi,  è stato impiegato 




l’esposizione di composti antropogenici organici in Mytilus edulis (Fitzpatrick et al., 
1997). Il GST è un enzima di biotrasformazione che gioca un ruolo nella seconda fase 
di biotrasformazione, favorendo la coniugazione del glutatione con composti 
xenobiotici e i loro metaboliti, detossificando, per esempio, gli epossi-IPA prodotti a 
carico del citocromo P450 (Borković et al., 2005). 
 In alcuni lavori scientifici sono state osservate delle variazioni stagionali 
nell’attività enzimatica dei Mytilus galloprovincialis: per esempio, il GST presenta dei 
massimi in primavera seguiti da decrementi in estate e leggeri incrementi nel periodo 
autunnale (Suteau, 1986). Anche altri enzimi sono soggetti a variazioni stagionali: gli 
enzimi di difesa antiossidante superossi-dismutasi (SOD), glutatione perossidasi (GSH-
Px) e il già citato enzima glutatione-S transferasi (GST) sono stati oggetto di uno studio 
su Mytilus galloprovincialis campionati in inverno e primavera in due località del mar 
Adriatico del Montenegro (Borković et al., 2005). I risultati di tale studio dimostrano 
che l’attività degli enzimi SOD, GSH-Px e GST hanno carattere stagionale 
caratterizzato da massimi di attività in inverno. 
Gli enzimi antiossidanti sono soggetti a variazioni a causa di fattori intrinseci, 
come i processi biologici, e di fattori estrinseci come i cambiamenti ambientali e i 
contaminanti. L’attività riproduttiva (fattore intrinseco) e la temperatura dell’acqua 
(fattori estrinseco), ad esempio, definiscono dei cambiamenti in termini di 
immagazzinamento ed utilizzo del cibo, determinando delle variazioni nello stato 
ormonale che possono fortemente influenzare il livello dell’attività enzimatica (Orbea et 
al., 1999). La bassa temperatura, infatti, dovrebbe ridurre l’attività metabolica e, in 
generale, ridurre l’attività enzimatica (Borković et al., 2005); talvolta, tuttavia, vengono 
registrati dei massimi di GST proprio in inverno: tali risultati vengono spiegati con un 
aumento dello stress ossidativo indotto dagli inquinanti dell’acqua di mare (Power e 
Sheehan, 1996; Borković et al., 2005). 
In altri termini, l’attività enzimatica dei mitili, che ha un ruolo attivo nella 
detossificazione degli xenobiotici come i composti considerati in questo monitoraggio, 




stessi: si definisce cioè un “equilibrio” tra contaminanti ed attività enzimatica, cioè gli 
enzimi che detossificano i mitili aumentano in caso di elevata presenza di xenobiotici.  
Questo comportamento dei mitili potrebbe spiegare l’andamento registrato in 
questa tesi di dottorato: a causa delle alte concentrazioni di IPA potrebbe essersi attivata 
una risposta enzimatica  che ha indotto la detossificazione e il susseguente rilascio dei 
contaminanti, le cui concentrazioni sono crollate nei campionamenti successivi. 
 
  
4.5.4 Ciclo riproduttivo 
Come descritto nei precedenti paragrafi, dal ciclo riproduttivo dei mitili 
potrebbero dipendere le differenti abitudini alimentari o il diverso metabolismo 
dell’apparato digerente. Il ciclo riproduttivo, a sua volta, dipende da alcuni parametri 
estrinseci quali: la temperatura del mare, la salinità e l’ossigeno disciolto. Dipende 
quindi da fattori locali.  
Inoltre dal ciclo riproduttivo dipende l’andamento dei lipidi. Infatti il ciclo 
riproduttivo è strutturato in fasi: lo sviluppo gonadico, caratterizzato da un accumulo 
lipidico, e la fase di emissione dei gameti contraddistinta, invece, da una diminuzione 
dei lipidi (Lubet et al., 1986). 
Nel mar Mediterraneo, il periodo invernale è caratterizzato dalla gametogenesi, 
mentre la primavera è caratterizzata dal rilascio dei gameti. In estate si definisce 
l’accumulo di lipidi e glucosio mentre in autunno comincia la gametogenesi (Stjepčević, 
1974). 
Il periodo di riproduzione del Mytilus galloprovincialis del Golfo di Trieste è 
esteso e può variare notevolmente in relazione alle condizioni di vita degli animali: è 
stato osservato, per esempio, che i mitili di allevamento hanno un periodo riproduttivo 
più lungo che si estende dall’autunno alla primavera e si osserva la tendenza alla 
continuità del ciclo con individui che sembrano non entrare neppure in riposo sessuale 
(Valli, 1980). Infatti, i mitili di allevamento rimangono sempre immersi grazie alle boe 




emersioni come avviene, per esempio, ai mitili legati a pali o agli scogli (Valli et al., 
1975). 
Non è semplice stabilire in quale periodo esatto dell’anno possono cadere le vari 
fasi del ciclo riproduttivo a causa della delicatezza dell’argomento e della sua difficoltà 
di lettura, già segnalate in bibliografia: la complessità del ciclo sessuale della 
popolazione di Mytilus galloprovincialis della zona del Golfo di Trieste è dovuta, ad 
esempio, alle numerose emissioni di gameti che si succedono nel tempo o al ciclo 





Sicuramente da questo studio emerge una ciclicità nel trattenere e rilasciare 
composti organici liposolubili a carico dei mitili. Tale ciclicità non segue, in prima 
analisi, l’andamento dei lipidi, come ci si potrebbe aspettare, ma è certamente 
condizionata da aspetti legati ai cicli fisiologici dei mitili, siano essi di tipo alimentare, 
metabolico o sessuale. 
 
Lo schema seguito potrebbe essere il seguente: 
 
Inverno: cambio delle abitudini alimentari a causa della scarsità del 
fitoplancton e a causa della gametogenesi che richiede un accumulo di lipidi. 
Ciò determina una maggior filtrazione dell’acqua e quindi un maggior 
bioaccumulo di contaminanti. Si registra il massimo assoluto di IPA. 
Primavera: il maggior accumulo di xenobiotici durante l’inverno causa 
l’attivazione dell’attività enzimatica. Ciò determina la biotrasformazione dei 
contaminanti, di cui diminuiscono le concentrazioni. La liberazione dei gameti 
e il maggior apporto di fitoplancton portano i mitili a filtrare meno acqua. Si 




Estate: la minor concentrazione degli xenobiotici in primavera porta ad 
allentare l’attività enzimatica. Il periodo estivo è contrassegnato da un aumento 
dello stoccaggio di lipidi e glucosio. Si registrano dei massimi relativi di IPA. 
Autunno: i massimi relativi di IPA determinano un nuovo aumento 
dell’attività enzimatica, influenzando quindi il calo degli xenobiotici. Si 
registra un minimo degli IPA. 
 
Tale schema rappresenta, ovviamente, solo un’ipotesi per giustificare 
l’andamento dei composti organici. L’elevata difficoltà di lettura relativa a simili 
campagne di biomonitoraggio suggerisce un approccio multidisciplinare in cui diverse 
professionalità e competenze si confrontano per la pianificazione degli studi e la 
diversificazione delle analisi da eseguire: analisi degli inquinanti, dell’attività 
enzimatica e degli aspetti fisiologici possono, insieme, definire un quadro univoco ed 
esaustivo dello stato di salute dei mitili e, quindi, del loro habitat, cioè il mare. 
Infine risulta fondamentale ideare campagne di monitoraggio in cui vengano 
presi in considerazione campionamenti ripetuti nel tempo, per evitare di perdere 
informazioni importanti a causa della stagionalità ribadita in questo studio dei diversi 



















Lo studio riportato nella presente tesi di dottorato ha affrontato una situazione 
ambientale critica e non infrequente in prossimità di aree antropizzate costiere, ovvero 
la presenza di un sito contaminato posizionato lungo la costa. Il sito inquinato in 
questione è il cosiddetto sito Acquario sulla costa muggesana (provincia di Trieste); 
esso è stato generato da un avanzamento della linea di costa, originato dal conferimento 
di materiale contaminato, la cui caratterizzazione ha identificato nel 2004 la presenza di 
idrocarburi policiclici aromatici e metalli pesanti ed il coinvolgimento dei sedimenti 
limitrofi e delle acque di falda.  
In considerazione dell’assenza di modelli consolidati di valutazione del rischio 
adatti a descrivere situazioni costiere, si  è impostata  una valutazione del bioaccumulo 
di inquinanti - con un biomonitoraggio articolato per 15 mesi - in mitili trapiantati da 
una situazione remota a mitilicolture posizionate in mare a circa 150 metri dai confini 
del sito contaminato. Il biomonitoraggio è stato esteso anche ad altri contaminanti, 
definiti ubiquitari dalla bibliografia scientifica, quali i policlorobifenili (PCB) e i 
pesticidi organoclorurati. Relativamente a tali composti, in questa tesi sono state 
sviluppate 2 metodiche analitiche veloci, precise, accurate ed innovative sui mitili 
mediante la tecnica SPME (Solid Phase MicroExtraction), con modificazione di 
matrice: la prima consente di analizzare 51 PCB e 13 pesticidi organoclorurati sui mitili 
freschi, la seconda permette di determinare 12 pesticidi sui mitili liofilizzati, un 
prodotto molto impiegato come materiale di riferimento e per i circuiti di 
intercalibrazione fra laboratori. 
Non essendo definiti limiti sulla concentrazione nel biota nell’ambito della 
valutazione del rischio per siti contaminati, ed essendo le mitilicolture poste in stretta 
prossimità al sito, si sono presi in considerazione i limiti per la concentrazione di 
inquinanti nei mitili previsti da norme sulla sicurezza alimentare (Regolamento CE 




rispettati i limiti di legge della normativa alimentare. Tale importante risultato 
garantisce la “salubrità” del prodotto ittico e la sua commerciabilità ai sensi dei 
regolamenti succitati. Per quanto riguarda gli IPA nei mitili, sono stati identificati 
profili in termini di abbondanza dei congeneri a tre, quattro, cinque o sei  anelli 
condensati e si è verificata una abbondanza variabile nei mesi dei diversi gruppi di 
congeneri. Relativamente agli IPA a 6 cicli, nei mitili, il rapporto fra 
benzo[g,h,i]perilene e indeno(1,2,3-cd)pirene è mediamente 3 con un intervallo di 1,0-
11,3; questo squilibrio a vantaggio del benzo[g,h,i]perilene non è riscontrato in altre 
matrici ambientali contaminate presenti nella provincia di Trieste (es. nel particellato 
atmosferico, che è spesso veicolo di contaminanti generati dalla combustione). Il 
benzo[g,h,i]perilene risulta essere l’unico IPA per cui, nella caratterizzazione del 2004, 
si sono rilevati superamenti delle concentrazioni soglia di contaminazione nei 
piezometri di controllo della falda del sito Acquario. La presenza di questo 
contaminante in una fase mobile nel sito Acquario, suggerisce un’affluenza di 
contaminanti dalla terraferma al comparto marino. 
 
Dalla valutazione degli andamenti mensili dei contaminanti è emersa una 
variabilità che può essere associata a processi fisiologici che intervengono sulla frazione 
lipidica dei mitili, e potenzialmente sui composti liposolubili, come viene suggerito 
nella pubblicazione di Baumard et al. (1999). Da tale considerazione si è intrapreso un 
percorso interpratativo che ha esaminato aspetti relativi alla biochimica e alla fisiologia 
dei mitili. Le abitudini alimentari, per esempio, variano durante l’anno mediante 
modulazione della quantità d’acqua filtrata; il complesso sistema enzimatico, dal 
carattere stagionale (Suteau, 1986; Borković et al., 2005), può metabolizzare i composti 
responsabili di stress ossidativo (PCB, IPA, metalli pesanti e fenoli) e quindi 
detossificare alti livelli di contaminazione accumulati. Il tutto sembra correlato con 
l’andamento del ciclo riproduttivo, il quale ha una chiara cadenza stagionale 




Sulla base di queste considerazioni è stato proposto (capitolo 4.5.5) uno schema 
che semplifica il complicato quadro generale e che giustifica l’andamento di massimi e 
minimi ottenuto nella campagna di monitoraggio. 
 
I dati raccolti e la proposta interpretativa formulata su alcune variazioni 
osservate in questo biomonitoraggio, suggeriscono che, ai fini dell’interpretazione delle 
risultanze sperimentali sulla contaminazione del biota, alle analisi chimiche vadano 
affiancati degli studi relativi alla fisiologia e all’attività enzimatica, per poter ottenere 
un quadro dello stato di salute dei mitili, del mare e, conseguentemente, alla salubrità 
alimentare dei prodotti della maricoltura. 
Il carattere stagionale e la ciclicità (in termine di variazioni stagionali e ritorno a 
condizioni prossime a quelle iniziali in un ciclo annuale) evidenziati durante questo 
dottorato suggeriscono di pianificare campagne di monitoraggio – anche ai fini della 
valutazione della salubrità alimentare -con campionamenti ripetuti nel tempo, per 
garantire risposte informative e non influenzate dalla stagione in cui avvengono singoli 
campionamenti. 
 
Sotto il profilo analitico risulta sempre più importante fornire una 
caratterizzazione completa ed esauriente del livello di contaminazione. A tal fine 
l’impiego di metodi multiparametrici rapidi, accurati e relativamente poco costosi può 
rappresentare una valida alternativa alle metodiche ufficiali, che in genere sono 
dispendiose in termini di tempi di realizzazione, e che conseguentemente ostacolano 
l’esecuzione di controlli sulla presenza di composti potenzialmente tossici per l’uomo e 
l’ambiente. In quest’ottica, la tecnica SPME, impiegata in questa tesi per l’analisi di 
microinquinanti in matrici biologiche complesse, può rappresentare un robusto ed 
eclettico supporto per i laboratori d’analisi e per le valutazioni ambientali. Tale 
approccio può essere esteso anche ad altre categorie di composti di sintesi presenti 
nell’ambiente, quali i polibromodifenileteri, gli organostannici, i bis-fenoli e gli ftalati, 
che possono avere effetti fisiologici di alterazione del sistema endocrino del biota e 
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